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RÉSUMÉ 
Les lacs de la forêt boréale sont fréquentés par de nombreuses communautés autochtones et 
des pêcheurs sportifs. Ces grands consommateurs de poissons s'exposent aux effets toxiques 
du mercure (Hg) présent dans la chair des poissons. Les travaux récents abordant la 
problématique de la contamination mercurielle des poissons, ciblent la matière organique 
terrigène comme vecteur important du transport du mercure (Hg) depuis le bassin versant 
vers le milieu lacustre. Les indicateurs conventionnels de la matière organique terrigène tels 
que le carbone organique dissous, la couleur de l'eau, le rapport atomique carbone: azote 
(C/N) ou le la profondeur du disque de Secchi ont présenté des limites lors de la comparaison 
de lacs de statut trophique distinct. Ces indicateurs ne permettent pas de distinguer les apports 
de matière organique terrigène des apports provenant de la production autochtone des lacs. 
De plus, l'inclusion de la variabilité temporeJie des processus physicochimiques de la 
colonne d'eau réduit t'utilisation possible des indicateurs conventionnels de la matière 
organique terrigène. La caractérisation au niveau moléculaire des produits dérivés de 
l'oxydation de la lignine permet de définir sans équivoque les apports de matière organique 
qui proviennent des bassins versants. Cette approche permet de caractériser la source et l'état 
de dégradation de la matière organique. Les résultats indiquent qu'en tenant compte de la 
variabilité spatiale et temporelle, la somme de huit dérivés phénoliques de la lignine de la 
famille des vanilyles, syringyles et cynnamyles (lambda), un indicateur des apports terrestres, 
est positivement corrélée aux concentrations de Hg dissous dans l'eau (fraction dissoute: 
1'2=0.62, p<O.OOOJ et particulaire: 1'2=0.76, p<O.OOOJ). Dans le même sens, la fraîcheur des 
apports de matière organique, établie par le rapport entre les p-hydroxy-phénols et la 
sommation des vanilyles et des syringyles (P/(V+S) est également positivement corrélées aux 
concentrations de Hg dissous dans l'eau (fraction dissoute: 1'2=0.49, p<O.OOOl et 
particulaire: 1'2=0.54, p<O.OOOl). Aucune relation n'a été observée entre la composition 
florale du bassin versant (angiosperme vs gymnosperme et tissus boisés vs tissus non boisés) 
et les concentrations de Hg des lacs. Ainsi, l'utilisation de biomarqueurs de la lignine pourrait 
permettre une meilleure gestion des bassins versants et une réduction des apports de Hg vers 
les écosystèmes aquatiques et leur biote. 
Mots clés: Mercure, matière organique, biomarqueurs de la lignine, carbone organique 
dissous et couleur de ['eau 
lNTRODUCTION GÉNÉRALE 
La contamination mercurielle des écosystèmes aquatiques est une problématique 
mondiale. En 2003, suivant la parution du Rapport sur l'évaluation mondiale du mercure, le 
Conseil d'administration du Programme des Nations Unies pour l'environnement (PNUE) 
estimait qu'il y avait suffisamment de preuves significatives pour affirmer que la présence de 
mercure (Hg) dans l'environnement comportait des impacts néfastes à l'échelle mond iale. En 
ce sens, davantage d'actions internationales visant à réduire les risques pour les êtres humains 
et la faune sauvage, occasionnés par les rejets de Hg dans l'environnement, étaient justifiées 
(Nations Unies, 2003). Le Conseil d'administration du PNUE exhortait alors tous les pays à 
adopter des objectifs et à prendre des mesures convenables pour identifier les populations à 
risque et réduire les rejets de Hg de sources anthropiques. En 200 l, le Conseil de recherches 
en sciences naturelles et en génie du Canada (CRSNG) octroyait un financement permettant 
la mise sur pied du Réseau collaboratif de recherche sur le mercure (COMERN). Ce réseau 
pancanadien de recherche multidisciplinaire avait pour mission d'établir une meilleure 
compréhension, à l'échelle des écosystèmes, des processus qui contrôlent les échanges et 
apports de Hg au Canada. Ce mémoire s'inscrit à l'intérieur des travaux de recherche du 
COMERN. 
Le cycle du mercure 
Le Hg est un métal lourd présent naturellement dans la croûte terrestre (Goyer, 1996). 
Il est le seul métal liquide à température ambiante, son point de fusion étant à -39°C. Les 
propriétés physico-chimiques du Hg, telles que son volume constant d'expansion à l'état 
liquide ou sa faible résistance à l'électricité, lui ont valu de multiples utilisations avec 
l'avènement de l'ère industrielle. 
Plus du tiers des émissions de Hg dans l'atmosphère sont d'origines anthropiques. La 
combustion du charbon est la source principale de Hg atmosphérique anthropogénique qui 
vient s'additionner au mercure naturellement présent dans les écosystèmes. (Swain et al., 
1992; Lucotte et al., 1995; Fitzgerald et a/., 1998; Pacyna et al., 2006). Les deux autres tiers 
proviennent des émissions naturelles ou de la réémission de Hg anthropique déjà déposé 
(Mason et Sheu, 2002). Émis dans l'atmosphère, le Hg peut être transporté sur de grandes 
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distances loin des points d'émission (Schroeder et Munthe, 1998; Porvari, 2003; Seigneur et 
al., 2004). Selon sa spéciation, le Hg transporté dans l'atmosphère se dépose au sol 
localement, régionalement ou mondialement sous forme de dépôts secs ou humides après une 
demie à deux années suivant son émission (Schroeder et Munthe, 1998; Dastoor et Larocque, 
2004; Driscol1 et al., 2007). Depuis les années 1980, les rejets de Hg anthropique ont diminué 
au Canada et aux États-Unis (Pacyna et al., 2006). Toutefois, dans certains écosystèmes nord­
américains, notamment ceux de la forêt boréale, les concentrations en Hg ont continué 
d'augmenter (Lucotte et al, 1999). Parallèlement, dans les pays émergents tels que la Chine, 
l'Afrique du Sud et l'Inde, les émissions de Hg ont fortement augmenté (Pacyna et al., 2006; 
Wu et al., 2006). 
Dans l'environnement, le Hg existe principalement sous deux formes: le mercure 
élémentaire métallique et gazeux (Hgo) et la forme oxydé, le Hg inorganique particulaire ou 
dissous (Hg2+). Le Hg peut être transformé par des réactions abiotiques ou en contact avec 
des microorganismes (Schroeder et Munthe, 1998) : 
Hg2+ ~ Hg° (oxydoréduction) 
Hg2+ ~ MeHg (méthylation-déméthylation) 
Le méthylmercure (MeHg) est la forme chimique la plus toxique du Hg (Goyer, 
1996 ; Dolbec et al., 2000 ; Despres et al. 2005). Le processus de méthylation peut être de 
nature microbienne (Benoit et al., 1999 ; Kerin et al., 2006), mais aussi abiotique (Celo et al., 
2006). Il peut donc se dérouler dans les sols (St-Louis et al., 1996), les milieux aquatiques 
(Watras et al., 1995) ou le système digestif de certains organismes. Puisque son accumulation 
est plus rapide que son excrétion, le MeHg est bioaccumulable, (Kalff, 2002). De plus, le 
MeHg se bioamplifie, c'est-à-dire que son accumulation est cumulative d'un niveau 
trophique du réseau alimentaire au suivant (Cabana et al, 1994 ; Cabana et Rasmussen, 1994). 
Ainsi, les organismes qui consomment des proies à des niveaux trophiques supérieurs 
présentent des concentrations de Hg plus élevées (Vander Zanden et Rasmussen, 1996). 
La toxicité du mercure 
La neurotoxicité d'une exposition aiguë au MeHg a été établie lors des événements 
survenus à Minamata au Japon en 1956 et en Irak en 1971 (Eaton et Klaassen, 1996). Dans le 
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premier cas, la consommation de poissons, de crustacés et de mollusques fortement 
contaminés par le MeHg, de source industrielle, aura officiellement affecté environ 3000 
personnes. De ce nombre, 1794 personnes sont décédées des effets toxiques de cette 
exposition aiguë (Japanese Ministry of the Environment, 2005). Chez les adultes exposés au 
Hg, les symptômes observés étaient des perturbations sensorielles, de l'ataxie, de la 
dysarthrie, la constriction du champ visuel, des perturbations auditives et des tremblements, 
tandis que diverses intoxications telles des lésions cérébrales ont été observées chez les fœtus 
(Harada, 1995). Une seconde exposition aiguë au Hg est survenue en Irak. 
L'empoisonnement massif s'est manifesté lors de la consommation de pains préparés à partir 
de grains traités avec un antifongique organo-mercurique destinés à être semés (Ratcliffe et 
al., 1996; Gochfeld, 2003). 
Par la suite, des études ont établi qu'une exposition chronique à des concentrations 
sublétales de Hg causait aussi des effets toxiques, notamment par la consommation de 
poissons et d'invertébrés marins recelant des teneurs élevées de MeHg (Fimreite et al., 1971 ; 
Bloom, 1992). Des études épidémiologiques longitudinales récentes ont révélé des risques 
importants pour le développement neurologique chez des enfants exposés in utero et lors de 
l'allaitement à de faibles doses chroniques de MeHg par l'alimentation de leur mère 
(Grandjean et al., 1998; Grandjean et al., 2003). Cette vulnérabilité du fœtus au MeHg 
proviendrait de l'absence de processus d'excrétion du MeHg et d'une barrière 
hématoencéphalique incomplète du cerveau en développement (Rodier, 1995; Leong et al., 
2001). Il en résulte des pertes des fonctions cognitives (Goldman et Shannon, 2001; Trasande 
et al., 2006). Chez l'adulte, des populations riveraines exposées à de faibles niveaux de Hg 
organique par la consommation de poissons ont présenté des performances psychomotrices 
réduites (Lebel et al., 1998; Dolbec et al., 2000; Passos et al., 2003). De plus, le Hg dans la 
chair des poissons pourrait partiellement annihiler les effets protecteurs pour le cœur 
provenant des acides gras à longue chaîne polyinsaturés (Dewailly et al., 2002; Guallar et al., 
2002; Psota et al., 2006) et affecter négativement le système immunitaire (Rowley et al, 
2005; Garg et al, 2006). À l'opposé, la consommation de poisson ~ été associée à de 
meilleures cohortes de grossesses: réduction du nombre de bébés prématurés et de faibles 
poids à la naissance (Allen et Harris, 2001). Ainsi, la consommation de poissons présente des 
effets antagonistes pour la santé humaine. Le poisson est une excellente source de protéines, 
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faible en cholestérol et possédant des acides gras essentiels, mais les concentrations élevées 
de Hg dans sa chair présentent également un risque pour la santé des personnes exposées 
(National Research Council, 2000; Canuel et al., 2006). 
Par rapport à cette situation dichotomique de risques et de bénéfices pour la santé, 
l'Organisation des Nations Unies pour l'alimentation et l'agriculture (2003) a révisé la dose 
hebdomadaire tolérable provisoire de MeHg de 3,3 microgrammes par kilo corporel (flglkg ) 
à 1,6 flglkg et ce pour la protection du fœtus. De nombreux pays ont aussi établ i une norme 
de commercialisation pour la teneur totale de Hg dans le poisson qui permet en général de 
respecter la dose hebdomadaire recommandée. Cette norme est de 0,5 ppm au Canada 
(Agence canadienne d'inspection des aliments, 2002). Dans la zone tempérée de 
l'hémisphère nord, plusieurs études ont montré que les concentrations de Hg dans les 
poissons, et ce sUliout chez les espèces prédatrices, dépassaient fréquemment les normes de 
commercialisation établies. C'est le cas de la Suède où 40000 des 83 000 lacs de plus de 
0,01 km2 contiennent des populations de brochets avec des concentrations de Hg dépassant 
les normes de l'Organisation mondiale de la santé (Lindqvist et al., 1991). Selon l'Agence 
américaine de protection de l'environnement (EPA, 2005), les poissons de 89 % des plans 
d'eau américains présentent des concentrations de Hg qui excèdent la norme de sécurité 
alimentaire. En ce sens, le nombre d'avis restrictifs sur la consommation de poisson liés aux 
teneurs élevées en Hg est passé de 899 à 2362 pour la période comprise entre 1993 et 2003 
(EPA, 2005). En 2003, la contamination des poissons par le Hg représentait 76 % des avis à 
la consommation de poissons émis par les autorités américaines. Les autres avis étaient 
attribuables à la présence de substances toxiques bien connues, telles que les byphéniles 
polychlorés (BPC), le chlordane, les dioxines, le DDT et ses métabolites. Au Canada, des 
avis de consommation sur le Hg ont été émis pour 90 % des lacs ontariens analysés (Kalff, 
2002). 
La biogéochimie du mercure dans les écosystèmes aquatiques 
Le Nord-est américain reçoit des appolis atmosphériques élevés de mercure 
provenant d'une combinaison de sources locales, régionales et globales (Driscoll et al., 
2007). Les émissions anthropogéniques émanent principalement des centrales thermiques au 
charbon, des incinérateurs de déchets et de divers processus de transformations industriels 
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(Driscoll et al., 2007). Ces apports de Hg atmosphérique se déposent sous forme de dépôts 
sec ou humide et viennent s'ajouter aux concentrations de Hg lessivées de la roche mère 
(Rasmussen, 1994). 
Les apports de Hg anthropique dans les écosystèmes aquatiques proviennent de deux 
sources: le Hg atmosphérique qui se dépose directement à la surface des lacs et les apports 
atmosphériques transitant par le bassin versant des lacs (Swain et al., 1992 ; Jackson, 1997 ; 
Fitzgerald et al., 1998; UJlrich et al., 2001). Compte tenu de la faible superficie des lacs par 
rapport à celle du bassin versant, plusieurs auteurs ciblent les apports depuis le bassin versant 
comme la source prépondérante de Hg vers le biote aquatique (Aastrup et al., 1991; Mierle et 
Ingram, 1991; Hintelmann et al., 2002; Shanley et al., 2002). 
Plus de la moitié du Hg atmosphérique s'associe à la végétation du bassin versant 
(Hintelmann et al., 2002). Le couvert forestier augmente le pouvoir de captation du Hg 
atmosphérique principalement par la capacité des stomates des feuilles à séquestrer les 
vapeurs de Hg (Ericksen et al., 2003). Suivant J'emmagasinement du Hg dans la biomasse 
foliaire, la sénescence des feuilles contribue à près de la moitié des flux de Hg qui transitent 
par les bassins versants (Rea et al., 2002). Par conséquent, des teneurs élevées en Hg ont été 
observées chez des espèces de poissons prédateurs provenant d'écosystèmes éloignés et non 
perturbés par les activités anthropiques (Bodaly et al., 1993; Fitzgerald et al., 1998; Garcia et 
Carignan, 2000; Grigal, 2003; Garcia et Carignan 2005). 
Les études récentes indiquent que les processus de transport de Hg des bassins 
versants vers les lacs (Hakanson, 1996; Wetzel, 2001; Mast et al, 2005; Roué-Le Gall et al, 
2004) et les processus s'opérant dans la colonne d'eau sont des facteurs clés permettant la 
compréhension de la dynamique et de la bioaccumulation du Hg chez les espèces aquatiques 
(Lucotte et al., 1999; Burgess et al, 2006; Eckley et Hintelmann, 2006). La matière organique 
(MO) terrigène est un important vecteur de Hg du bassin versant vers les milieux aquatiques 
(Lamborg et al. 2004; Ravichandran 2004). Cette affinité du Hg pour la MO présente 
toutefois des effets antagonistes sur la propension du biote aquatique à bioaccumuler le Hg. 
Par exemple, le Hg s'associe fortement avec la MO humique (Lindqvist et al., 1991; Mierle 
et Ingram, 1991) et la chélation du Hg qui en résulte limite sa biodisponibilité (Heiden et 
Aikens, 1983). À l'inverse, la MO stimule l'activité bactérienne impliquée dans la 
méthylation, ce qui augmente le MeHg biodisponible (Driscoll et al. 1994; Hudson et al. 
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1994; Watras et al. 1995; Montgomery et al., 2000). De plus, la MO atténue la pénétration du 
rayonnement lumineux et réduit ainsi la photodégradation du MeHg, seul mécanisme 
abiotique significatif de la décomposition du MeHg (Sellers et al., 1996; Gardfeldt et al., 
2001). 
Malgré ces effets antagonistes, une relation positive entre les concentrations de Hg de 
la faune ichtyologique et le carbone organique dissous COD a été observée par Driscoll et al. 
(1995), Lindqvist et al. (1991), Watras et al. (1998) et Garcia et Carignan (2000). Une des 
lacunes de ces travaux est de ne cibler que les concentrations totales de la fraction dissoute de 
la MO et de ne pas caractériser sa provenance, son état de dégradation et donc sa réactivité 
intrinsèque. De plus, plusieurs travaux éludent la variabilité spatiale et temporelle des apports 
de MO terrigène et aquatique. 
Le mercure dans la forêt boréale 
L'importance de l'étude du Hg dans les écosystèmes lacustres est multiple. II s'agit 
d'une des principales substances toxiques aquatiques retrouvées dans les écosystèmes 
boréaux (Environnement Canada, 2007). La combinaison de plusieurs facteurs contribue à 
favoriser l'augmentation des concentrations de Hg chez les différentes espèces de poissons 
des lacs de la forêt boréale (Haines, 1981 ; Haines et al., 1995; Scheuhammer et Graham, 
1999 ; Kelly et al., 2003; Kamman et al., 2005). Cette forêt se retrouve sous des vents 
dominants qui transportent des apports élevés en Hg et des composés acides (Sax et NOx) 
(Lucotte et al., 1995). De plus, les sols granitiques du Bouclier canadien offrent une faible 
résilience à J'acidification (Dupont, 2004). À cela s'ajoute la présence de nombreux 
réservoirs sur le territoire où les niveaux de Hg dans les organismes de la chaîne alimentaire 
sont beaucoup plus élevés que dans les lacs naturels (Lucotte et al., 1999; Bodaly et al., 
2004 ). 
Dans l'ensemble des écosystèmes aquatiques, les teneurs en Hg augmentent 
généralement en fonction de l'âge et de la taille des poissons (Simoneau et al., 2005). Cette 
bioaccumulation est liée à longue demi-vie du Hg dans les écosystèmes aquatiques 
(Hakanson, 1996) et aux facteurs bioénergétiques tels le taux de croissance (Simoneau et al., 
2005) et la contamination des proies (Trudel et Rasmussen, 2006). De plus, les 
concentrations de Hg dans les organismes aquatiques se bioamplifient en fonction de leur 
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niveau dans le réseau trophique, les espèces prédatrices présentant les plus fortes 
concentrations de Hg (Cabana et al, 1994). 
Définir le risque du mercure dans le poisson 
La consommation de poissons des lacs de la forêt boréale expose de nombreuses 
communautés autochtones et des pêcheurs sportifs aux effets neurotoxiques du Hg (Canuel et 
al., 2006; Debes et al., 2006; Despres et al., 2005; Dolbec et al., 2000). Avant d'étudier ce 
risque relié au Hg, il s'avère important de définir la notion de risque, mais aussi de cerner 
l'ampleur de la problématique. Callon et al. (2001) désignent le risque comme «un danger 
bien identifié, qu'on sait susceptible de survenir». Cette notion est clarifiée par celle de 
l'incertitude, que les mêmes auteurs définissent par « le fait de savoir qu'on ne sait pas». 
Pour ce qui est du Hg, on connaît les risques d'une intoxication aiguë et ses effets 
neurotoxiques, tels qu'observés à Minamata et en Iraq, mais lors d'une exposition chronique 
à faible dose, les biais interprétatifs sont plus nombreux et les liens de causalité plus difficiles 
à établir clairement (Mergler et al., 1998). 
Les premiers travaux sur les risques du mercure ont été réalisés sous une approche 
verticale traditionnelle, où le scientifique-expert alimente le décideur en lui exposant les 
causes à effets (Lepage, 1997). En 1971, les travaux d'un groupe d'experts suédois qui a 
évalué les risques pour la santé du MeHg dans le poisson concluaient que le seuil d'effet 
toxique pour un adulte correspondait à 50 mg/kg dans les cheveux. Par la suite, après avoir 
établi différents scénarios relativement à ce risque, notamment la plus grande sensibilité d'un 
cerveau en développement, l'Organisation mondiale de la Santé (OMS) et l'Organisation des 
Nations Unies pour l'Alimentation et l'Agriculture (ONUAA) établissaient qu'un facteur de 
protection de 10 par rapport au seuil adulte devrait être appliqué à J'ensemble de la 
population. 
L'approche écosystémique et la complexité de la problématique du mercure 
Lorsque l'on consomme du poisson, la notion de risque est complexe puisque les 
bénéfices pour la santé sont nombreux alors que J'exposition chronique à de faibles doses de 
MeHg, contenues dans la chair, a des effets neurotoxiques (Mergler et al., 1998). Pour 
plusieurs populations autochtones, le poisson est la principale source de protéines (Dumont et 
8 
al., 1998). Alors que pour d'autres populations québécoises de pêcheurs sportifs, il s'agit 
d'une consommation occasionnelle (Morissette et al., 2004). De plus, les traditions de 
culture, d'activités de loisir ou de dépendance économique relativement à la ressource 
halieutique sont des facteurs à tenir en compte dans l'équation des risques et bénéfices pour 
les populations (Lucotte et al., 2004). Enfin, la vulnérabilité générale des populations (Canuel 
et al., 2006) mais aussi la sensibilité des écosystèmes où sont pêché les poissons varie 
grandement au niveau régional (Lucotte et al., 2004). 
Lucotte et ses collaborateurs (2004) soulignent que compte tenu de la complexité des 
processus qui mènent à l'accumulation du Hg dans la chair des poissons et l'importance 
relative du poisson comme source de protéine selon les communautés, les normes actuelles, 
et la littérature scientifique sur laquelle elles ont été définies, ne permettent pas d'évaluer 
pleinement le niveau de risques ou de bénéfices pour la santé humaine reliés à la 
consommation de poissons dans la vie quotidienne. La problématique liée au Hg est donc 
complexe. 
Le COMERN se définit comme un réseau de recherche ayant adopté une approche 
écosystémique pour l'étude du cycle du Hg dans l'environnement canadien (Lucotte et al., 
2004). Cette notion d'écosystème fait allusion aux composantes abiotiques et biotiques d'un 
milieu naturel, mais où l'humain est aussi partie intégrante. Ces travaux de recherche 
s'inscrivent en complémentarité dans l'étude de cas des lacs de la forêt boréale mise de 
l'avant par le COMERN et visant à mieux définir la dynamique du Hg. Des travaux parallèles 
sur la toxicologie du Hg chez différentes espèces halieutiques (Larose, 2007), la modélisation 
régionale (Roué Le-Gall et al., 2004), les facteurs bioénergétiques (Lavigne, 2007) ou la 
dynamique du Hg et de la matière organique (Dufour, 2005; Teisserenc, 2007) fourniront de 
nouvelles connaissances sur les risques et la gestion adéquate de celui-ci par les différents 
acteurs et preneurs de décisions impliqués dans la problématique du Hg. À la lumière de ces 
nouvelles connaissances, de nouvelles normes d'émission de Hg et de consommation de 
poissons devraient être produites. Ces normes devraient inclure des paramètres spécifiques en 
fonction de la sensibilité environnementale des écosystèmes et de la vulnérabilité humaine 
des populations par rapport au Hg (Lucotte et al., 2004). 
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Objectifs de recherche 
Le Canada est signataire de plusieurs accords internationaux et continentaux qui 
comportent des engagements à réduire les émissions anthropiques de Hg. Par différentes 
actions, les émissions nationales de Hg ont décruent de près de 90% de 1970 à 2003 
(Environnement Canada, 2004). Actuellement, des efforts supplémentaires de réduction sont 
exigés aux différentes industries qui génèrent des émissions de Hg atmosphérique. Lors de la 
Huitième conférence internationale sur le mercure comme polluant global, en 2006, une des 
questions soulevées par l'ensemble des scientifiques présents, était de déterminer si les 
efforts afin de réduire les apports de Hg inorganiques et sa mobilité dans l'environnement 
réduiraient les concentrations de mercure de l'ichtyofaune (Munthe et al., 2007). 
L'objectif général de ce mémoire de maîtrise est de contribuer à la réponse à cette 
question et améliorer la compréhension générale du comportement du Hg dans les 
écosystèmes dans le contexte multidisciplinaire du COMERN. La MO terrigène joue un rôle 
clé dans le cycle biogéochimique du Hg. Tel que défini précédemment, les caractéristiques et 
les concentrations de MO terrigène affectent la biodisponibilité du Hg et du MeHg. L'objectif 
spécifique de cette recherche est donc d'établir et de caractériser le rôle de la MO terrigène à 
titre de vecteur de transport du Hg depuis les bassins versants. 
L'hypothèse de recherche du premier chapitre est d'avancer que les concentrations de 
MO affectent les concentrations de Hg dissous dans l'eau et chez une espèce de poisson 
prédateur, le doré jaune (Sander vitreus). Pour ce faire, la variabilité spatiale et temporelle 
des paramètres physico-chimiques, notamment les indicateurs de la MO d'origine terrestre, 
de six lacs naturels de la forêt boréale de statuts trophiques différents a été quantifiée. Par la 
suite, les possibilités et les limites de ces indicateurs conventionnels comme outil de 
modélisation des teneurs en Hg dans la colonne d'eau et chez le doré jaune (Sander vitreus) 
ont été évaluées. 
L'hypothèse de recherche du second chapitre est d'avancer que les caractéristiques de 
la MO terrigène, établies par les bioindicateurs des dérivés phénoliques de la lignine affectent 
les concentrations de Hg dissous dans l'eau. Plus spécifiquement, l'objectif visé est de 
caractériser au niveau moléculaire les dérivés phénoliques de la lignine contenus dans la MO 
dissoute et particulaire afin de définir plus finement l'importance et l'influence de l'état de 
dégradation et des sources de la MO sur les teneurs en Hg de la colonne d'eau. 
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Ces deux chapitres sont présentés sous forme d'articles scientifiques afin d'être 
soumis pour publication dans des revues avec un comité de lecture. Le premier chapitre sera 
soumis à la revue scientifique Science of the Total Environment, alors que le second sera 
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Les travaux récents ciblent la matière organique terrigène (MOT) des bassins versants 
comme un vecteur important de mercure (Hg) vers les lacs et leur biote. Les variables 
physico-chimiques, dont les indicateurs usuels de la MOT, de six lacs de la forêt boréale ont 
été échantillonnés mensuellement pour la période de juin à septembre afin d'en quantifier la 
variabilité spatiale et temporelle. De plus, le lien entre les concentrations de MOT et les 
concentrations de Hg dans la colonne d'eau et le doré jaune (Sander Vitreus) a été exploré. 
Les concentrations de carbone organique dissous (COD) ont présenté une décroissance au 
cours de la période d'échantillonnage et des différences spatiales significatives. Le COD 
présente une forte relation avec le Hg dissous dans la colonne d'eau lorsque des lacs de statut 
trophique similaire sont comparés. La couleur de l'eau à une longueur d'onde de 250 nm 
s'est avérée un meilleur indicateur des apports de Hg et de COD que les longueurs d'ondes 
de 350 et 440 nm. Aucune variable physico-chimique n'a présenté de relation avec les 
concentrations de Hg des dorés jaunes pour une longueur standardisée de 310 mm. Seuls 
l'aire du lac (r = 0,83) et le taux de croissance (r2 = 0,86) ont présenté une relation avec les 
concentrations de Hg des dorés jaunes. Ces travaux permettent de mettre en lumière les 




Les lacs de la forêt boréale présentent un grand intérêt pour la recherche sur le 
mercure (Hg). Ces lacs reçoivent des apports atmosphériques de Hg et ces écosystèmes sont 
sensibles à ces apports (Driscoll et al., 2007). De plus, les concentrations de Hg, dans la 
colonne d'eau des lacs ou la chair des poissons d'une même espèce, peuvent varier 
grandement d'un lac à l'autre, malgré la proximité des plans d'eau (Garcia et Carignan, 2000; 
Lockhart et al., 2005; Simoneau et al., 2005; Lavigne et al., 2007). Plusieurs facteurs 
environnementaux et biologiques peuvent moduler les teneurs en mercure (Hg) de la colonne 
d'eau et des poissons (Miskimmin et al., 1992; Richardson et al., 1995; Roué-Le Gall et al., 
2005). 
Le mercure provient principalement d'apports atmosphériques, de sources naturelles 
ou anthropiques (Hintelmann et al., 2002). Le dépôt du Hg atmosphérique dans l'écosystème 
survient sous deux formes, les dépôts humides, liés à la pluie ou la neige, et les dépôts secs, 
sous forme de particules ou par absorption stomatale des arbres puis sénescence des feuilles. 
Dans les sols, le Hg se lie à la matière organique (MO), principalement dissoute (Haitzer et 
al., 2002; Haitzer et al., 2003; Aiken et al., 2003). Compte tenu de la superficie plus élevée 
du bassin versant par rapport à l'aire du lac, les apports de MO provenant du bassin versant 
sont ciblés comme un vecteur important de Hg vers les lacs (Haitzer et al., 2002; Lamborg et 
al., 2003; Ravichandran, 2004; Wu et al., 2004). Le Hg lié à la MO est par la suite transporté 
depuis le bassin versant vers le lac par lessivage de surface ou lixiviat des horizons de sols 
(Choi et al., 1998; Wiener et al., 2006; Pickhardt et Fisher, 2007). 
Le Hg parvient dans la colonne d'eau principalement sous forme inorganique. Sa 
méthylation subséquente est essentiellement réalisée par les bactéries sulfato-réductrices. Le 
méthylmercure (MeHg) est par la suite incorporé à la base du réseau trophique où sa 
concentration dans les organismes augmentera par bioaccumulation et par bioamplification à 
chacun des niveaux troph iques supérieurs (Kelly et al., 2003). Parallèlement, les apports de 
MO introduits dans la colonne d'eau ont des effets sur les concentrations de Hg et de MeHg 
que l'on observe dans la colonne d'eau et le biote. Ces effets sont parfois antagonistes. La 
MO peut augmenter les concentrations de MeHg par un effet stimulateur pour les bactéries 
méthylatrices du Hg (Ullrich et al., 2001; Eckley et Hintelmann, 2006). De plus, une forte 
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concentration de MO réduit la transparence de l'eau et limite la possibilité de photoxydation 
du Hg dans la colonne d'eau, le principal moyen de volatilisation du Hg inorganique 
(O'Driscoll et al., 2004; Garcia et al., 2005 ; O'Driscoll et al., 2006). À l'opposé, la MO qui 
présente des sites de liaisons libres qui peuvent chélater le Hg et le rendre indisponible pour 
la méthylation par les processus bactériens (Lamborg et al., 2004; Ravichadran, 2004; 
O'Driscoll et al., 2006). 
De plus, les apports de MO dissoute incluent des apports de nutriments, tels le 
phosphore et l'azote, qui augmentent la productivité primaire. L'augmentation de la biomasse 
planctonique a pour effet de biodiluer les concentrations de Hg dans un plus grand nombre de 
cellules algales (Pickhardt et al, 2002; Chen et Folt, 2005). L'augmentation de la productivité 
primaire se traduit par une augmentation de la biomasse ichthyenne chez les espèces 
planctonophages et, subséquemment, un taux de croissance plus élevé chez les espèces 
piscivores. Ces processus combinés ont été observés pour avoir un effet de biodilution sur les 
concentrations de Hg des poissons (Essington et Houser, 2003; Simoneau et al., 2005; 
Mailman et al., 2006). En ce sens, les taux de croissance et la structure du réseau trophique 
sont des variables biologiques qui expliquent en grande partie les variations de Hg entre 
différents lacs pour certaines espèces (Cabana et Rasmussen, 1994; Simoneau et al, 2005; 
Surette et al., 2006; Lavigne et al., 2007). Toutefois, plusieurs auteurs (Garcia et Carignan, 
2000; Chen et al, 2005) ciblent un nombre restreint de variables environnementales comme 
des indicateurs clés de la bioaccumulation du Hg tel que, le pH, la capacité tampon des lacs, 
le sulfate, le carbone organique dissous (COD) ou le statut trophique. 
Le but de cette étude est de caractériser les apports de la MO terrigène à l'aide 
d'indicateurs usuels. Plus spécifiquement, l'objectif est de quantifier la variabilité temporelle 
et spatiale des apports de MO des six lacs étudiés. Ces lacs situés dans l'écosystème de la . 
forêt boréale ont un statut trophique distinct et présentent un large spectre de concentrations 
de COD. En second lieu, l'objectif d'évaluer le lien entre les apports de MO et les 




Matériel et Méthodes 
Échantillonnage 
Ce projet de recherche s'inscrit dans les travaux de l'Étude de cas de laforêt boréale 
du Réseau de recherche collaboratif sur le mercure (COMERN). Six lacs de la forêt boréale 
situés au Québec, Canada, ont été échantillonnés au cours de la saison estivale 200S (figure 
1.1). Ces six lacs ont été sélectionnés afin d'obtenir un gradient de statuts trophiques. Les 
lacs Desjardins Est et Ouest sont deux lacs reliés l'un à l'autre par un seuil naturel de deux 
mètres de largeur. Le tableau 1.1 présente les coordonnées géographiques et les 
caractéristiques morphométriques des six lacs échantiJ1onnés, soit l'aire du lac (AL), l'aire du 
bassin versant (BV) et le rapport BV/AL. 
La colonne d'eau des lacs a été échantillonnée une fois par mois du 14 juin au 19 
septembre 200S. L'échantillonnage a été réalisé au point le plus profond de chacun des lacs. 
Un profil à intervaJ1e d'un mètre, de la température, du pH, de la conductivité et de l'oxygène 
dissous a été réalisé à l'aide d'une multisonde YSI 6600. La profondeur de la zone photique a 
été déterminée avec un disque de Secchi. 
À chaque station, un échantillon intégré de 100 litres de la colonne d'eau Uusqu'à un 
maximum de 14 m de profondeur) a été récolté à l'aide d'une pompe électrique. 
L'échantillon d'eau a été préalablement filtré sur un maillage de 64 /lm afin de retirer la 
fraction planctonique. Les risques de contamination ont été minimisés par le lavage préalable 
de tous les contenants à J'acide chlorhydrique 10%, le rinçage avec de l'eau nanopure puis 
avec l'eau du site d'échantillonnage. Des sous-échantillons à partir des 100 litres d'eau ont 
été prélevés en duplicata dans des bouteilles en verre opaque pour établir les concentrations 
en phosphore total (PT), azote total (NT), sulfate (S04), COD et la couleur de l'eau, puis 
conservés dans l'obscurité à 4°C jusqu'à l'analyse en laboratoire dans les 48 heures 
subséquentes. Au préalable, tous les contenants en verre ont été lavés à l'acide (HCI 10%), 
chauffés a SOO OC pendant trois heures et bouchés avec des capsules en Teflon. Une goutte de 
H2S04 SN pour le PT et le NT ainsi qu'une goutte de HgCh pour le COD a été ajoutée afin 














00 Fleuve Saint-Laurent 
01 Baie des chaleurs et Percé 
02 St-Laurent sud-est 
03 St-Laurent sud-ouest 
04 Rivière des Outaouais 
05 St-Laurent nord-ouest 
06 Rivière Saguenay-Lac St-Jean 
07 St-Laurent nord-est 
08 Baies Hannah et Rupert 
08 06 07 
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Figure 1.1 : Localisation des lacs de la forêt boréale étudiés. 
Tableau 1.1: Caractéristiques morpho-métriques des lacs 
Lacs Bellevue Bréhard Desjardins Est Desjardins Malartic Preissac 
Ouest 
Latitude 48Q02'24" N 47%2'09" N 46Q39'01" N 46Q39'12" N 48Q 16'25" N 48Q 19'22" N 
Longitude -73Q51'45" 0 -73Q48'41" 0 -78Q 16'29" 0 -78Q 18'33" 0 -78Q04'32" 0 -78Q20'56" 0 
Aire du lac (AL) (km2) 5,99 0,81 10,12 17,40 86,64 73,80 
Bassin versant (BV) (km2) 38,21 4,99 39,59 24,23 502,67 246,49 




L'échantillonnage du mercure dissous dans l'eau, pré-filtré à 64 ~m et filtré à 
0,45 ~m, a été réalisé selon des procédures ultrapropres afin d'éviter les risques de 
contamination. Les contenants Téflon utilisés ont été nettoyés selon la procédure suivante: 
remplis d'une solution de NaOH 7 % pendant deux heures, rincés à l'eau nanopure, remplis 
de HCI IN puis chauffés pendant douze heures à 60 oC, rincés à l'eau nanopure avant d'être 
remplis d'eau nanopure et placés dans deux sacs de plastique scellés. Les tubes et portes­
filtres servants à l'échantillonnage ont été trempés dans une solution de HCI IN froide 
pendant douze heures, puis rincés à l'eau nanopure et avant d'être scellé dans un sac de 
plastique. Les échantillons ont été conservés à l'obscurité à 4 oC avant d'être congelés 
jusqu'au moment de l'analyse. 
Un échantillon intégré de 20 litres, non filtré, de l'épilimnion a été prélevé pour 
déterminer les concentrations de chlorophylle a (Chi a) puis subdivisé dans trois bouteilles 
opaques d'un litre. Ces bouteilles ont préalablement été nettoyées avec un savon sans 
phosphate et rincées à l'eau nanopure puis du lac conformément au protocole 
d'échantillonnage proposé par Wetzel et Likens (1979). 
La capture des dorés jaunes a été réalisée à l'aide de filets maillants expérimentaux 
au mois d'août. L'effort de pêche visait à capturer 30 dorés jaunes par lac, représentant la 
variabilité des tailles de la communauté. Les filets mai liants de 61 m de long par 2,4 m de 
large et étaient constitués de 8 sections de monofilaments blancs avec des mailles de 2,5,3,8, 
5,1, 6,4 7,6, 10,2 et 12,7 cm et une section de mailles extensibles de 15,2 cm. Les poissons 
pêchés ont été pesés et mesurés, un morceau de muscle prélevé, pour analyse des 
concentrations en Hg. Enfin, une biopsie des otolithes et de la deuxième arrête de la nageoire 
dorsale a été effectuée afin de déterminer l'âge de chacun des individus. 
Analyses en laboratoire 
Dans les heures suivant leur récolte, les échantillons de 100 litres d'eau ont été filtrés 
par filtration tangentielle pour retirer la matière organique particulaire (MOP) dont la taille 
est comprise entre 64 ~m et 0,45 ~m. Par la suite, suivant le passage du filtrat à travers une 
résine qui permet l'échange de cations (Chelex-200), la portion dissoute de la matière 
organique, soit de taille inférieure à 0,45 ~m, a été concentrée par osmose inverse. Les filtrats 
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de matière organique dissoute et particulaire ont par la suite été conservés congelés puis 
lyophilisés et broyés avant d'être analysés. Les analyses de carbone et d'azote élémentaires 
ont été effectuées par combustion en utilisant un analyseur Carlo Erba (NA-ISOO) dont la 
marge d'erreur est inférieure à S %. 
La Chi a a été déterminée en triplicata d'un litre d'eau filtré sur un filtre Wathman 
GF/F, préalablement pesé, puis conservé à -80 oc. La détermination de la concentration de 
ChI a a été réalisée suivant la méthode à l'alcool 90 % chauffé de Sartory et Grobelaar 
(1984). Les analyses des sels nutritifs ont été effectuées par analyse colorimétrique 
automatique à l'aide d'un auto-analyseur Bran + Luebbe Traacs® 800. Les méthodes 
d'analyses proviennent du guide méthodologique de Bran + Luebbe et sont conformes aux 
protocoles utilisés par l'Agence américaine de protection de l'Environnement (US EPA). La 
détermination des concentrations en carbone organique dissous a été réalisée avec un 
analyseur Shimatzu modèle TOC SOOOA. La couleur de l'eau est déterminée par 
spectrophotométrie, les échantillons sont analysés dans les deux semaines suivant la récolte 
selon la méthode de Cuthbert et dei Giorgio (1992). En résumé, les échantillons sont filtrés à 
travers un filtre GN-6 (0,4SJ.lm) et l'absorbance de l'eau est mesurée à 440 nm dans une 
cell ule de quartz de 10 cm. 
La méthode d'analyse du mercure total est décrite de manière exhaustive par Pichet 
et al. (1999). La procédure générale est la suivante pour l'ensemble des échantillons 
biotiques: les échantillons sont lyophilisés avant d'être pesés, puis digérés avec du HN03 
16N et du HCI 6N chauffés à 120 oC pendants quatre heures. Lors des digestions, deux 
échantillons sont réalisés en duplicata. Deux blancs de réactif et deux étalons certifiés 
(DORM-1, Conseil de recherche en sciences naturelles et en génie du Canada) sont aussi 
analysés. Les échantillons sont par la suite analysés par spectrométrie à absorption atomique 
à vapeur froide. 
L'analyse des concentrations en mercure des échantillons de la colonne d'eau ([Hg­
TD]) est réalisée en trois réplicats selon la méthode décrite par Pichet et al. (1999). 
Comparativement aux échantillons biotiques, l'oxydation du Hg total est réalisée au 
persulfate de potassium 5% et soumis à un rayonnement ultraviolet pour 20 minutes. Lors de 
la préparation du réacteur, O,S ml de HCI 6N est ajouté compte tenu de l'ajout de persulfate 
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de potassium. Une variabilité inférieure à 5 % est acceptée entre les trois réplicats de chacun 
des échantillons. La limite de détection pour un échantillon de 5 ml est de 0,3 ng Hg/L. 
Les analyses isotopiques de SlsN ont été réalisées à l'aide d'un spectromètre de 
masse Isoprim (Micromass). Les résultats sont présentés suivant la notation habituelle: 
o=[(lsN/14Néchantillon/ISN/14N référence)-l] X 1000 
Les résultats sont exprimés en unité pour mille (%0) et le matériel de référence est la 
Leucine en fonction de l'azote atmosphérique (N2)' 
Analyses statistiques 
La comparaison des valeurs moyennes entre les lacs et les mois a été effectuée à 
l'aide d'une ANOVA à deux critères de classification sans répétition. Lorsque les différences 
étaient significatives, un test de Tuckey (différence honnêtement significative) a été effectué. 
La conformité de l'homoscédasticité et la distribution normale des résidus ont été validées. 
Une analyse de corrélation non paramétrique (p de Spearman) a été réalisée puisque que la 
normalité bivariée n'était pas rencontrée entre les indicateurs de la MO terrigène. Des 
régressions linéaires simples ont été réalisées afin d'évaluer le pouvoir prédictif des 
concentrations de Hg total dissous dans l'eau et les variables physico-chimiques. Enfin, une 
analyse de corrélation pairée non paramétrique (p de Spearman), compte tenu du faible 
nombre d'observations, entre les teneurs en Hg dans la chair des poissons à une longueur 
standardisée de 310 mm et diverses variables morphométriques, physico-chimiques et 
biologiques a été réalisée. Le seuil de signification des tests statistiques a été fixé à a = 0,05. 
Afin de conserver un risque global d'erreur a de 5 %, la correction de Bonferonni a été 
appliquée et le acore établi à respectivement à 0,007 pour la première analyse de corrélation (7 




Caractéristiques physico-chimiques des lacs 
Le tableau 1.2 présente la moyenne des valeurs mensuelles de j uin, j ui1Jet, août et 
septembre 2005 pour différentes variables physico-chimiques des six lacs à l'étude alors que 
le tableau 1.3 présente la variabilité mensuelle de l'ensemble des lacs. La figure 1.2 permet 
une appréciation graphique de la variabilité spatiale et mensuelle des variables physico­
chimiques. 
Les [Hg-TD] varient significativement entre les lacs (0,7 à l,54 nglL, p=0,001) et les 
mois (1,39 à 0,83 nglL, p=0,003). Le statut trophique des lacs est caractéristique de lacs 
oligo-mésotrophiques ( moyennes: 11-16 !J,gIL de PT) à l'exception des lacs Preissac (25,35 
!J,glL) et Ma1artic (46,58 !J,gIL). Pour l'ensemble des lacs, les concentrations en phosphore 
demeurent constantes tout au long de la période d'échantillonnage (p>0,05). Paradoxalement, 
les concentrations en Chi a, théoriquement reliées aux teneurs en phosphore, ont 
significativement augmenté au cours de la saison (p=0,03). L'activité phQtosynthétique 
pourrait avoir été partiellement inhibée par les concentrations plus élevées de COD au début 
de la période d'échantillonnage. Néanmoins, la profondeur du disque de Secchi a varié 
spatialement (p<O,OOOl) mais non temporellement (p>0,05), de 3,25 m à 0,86 m. Les lacs 
Preissac et Malartic se distinguent significativement des quatre autres lacs par une 
transparence moindre ainsi qu'une température et des concentrations en S04 plus élevées 
(respectivement 43,22 mgIL et 13,99 mglL pour les lacs Preissac et Malartic, 
comparativement à 1,08 à 2,84 mglL pour les autres lacs). De plus, les concentrations de 
COD des lacs Malartic (10,44 mglL) et Preissac (9,26 mglL), sont significativement 
différentes l'une de J'autre et de l'ensemble des autres lacs. 
Tableau 1.2: Valeurs moyennes des variables physico-chimiques de la colonne d'eau de chacun des lacs comparées à l'aide d'une ANOVA à 
deux critères de classification (lac et mois) sans répétition. Une différence honnêtement significative (test de Tuckey) est présentée par une 
lettre différente en exposant (MOY=moyenne ; ET= écart-type). 
Bellevue Bréhard Desjardins Est Desjardins Ouest Matartic Preissac ANOVA 
(n=4) (n=4) (n=4) (n=4) (n=4) (n=4) 
MOY ET MOY ET MOY ET MOY ET MOY ET MOY ET Fratio ProbF 











Couleur de l'eau (250 nm) 
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Tableau 1.1 : Valeurs mensuelles moyennes Uuin, juillet, août et septembre) des variables 
physico-chimiques de la colonne d'eau des six lacs analysées à l'aide d'une ANOVA à deux 
critères de classification (lac et mois) sans répétition. Une différence honnêtement 
significative (test de Tuckey) est présentée par une lettre différente en exposant. 
Juin Juillet Août Septembre ANOVA 
(n=6) (n=6) (n=6) (n=6) 
MOY ET MOY ET MOY ET MOY ET Fratio Prob F 
Chi a t/giL 1,84 b 0,97 2,27 ab 0,90 2,12 ab 0,69 3,17a 1,05 4,04 0,03 
Secchi (m) 2,43 1,21 2,51 0,96 2,33 1,06 2,35 1,03 NS 
T (QC) 12,90 c 2,53 16,36 ab 3,01 16,61 a 3,33 15,16 b 2,71 26,43 <0,0001 
pH 7,64 a 0,53 5,85 b 0,51 6,39 b 0,17 6,17 b 0,73 11,35 0,0004 
00(%) 83,18 91,84 81,36 7,55 124,15 58,44 92,90 50,61 NS 
Conductivité (tJS) 49,90 c 46,67 53,15 bc 47,37 99,94 ab 55,35 141,32 a 29,39 8,03 0,003 
TP (tJglL) 20,42 12,60 20,31 14,91 21,72 12,85 20,39 15,57 NS 
TN (tJglL) 310,37 173,42 302,63 174,89 277,93 142,46 254,42 105,09 NS 
S04 (mglL) 11,55 15,41 10,57 17,01 10,66 17,24 10,50 17,78 NS 
COD (mg/L) 7,92 a 2,25 7,72 ab 2,46 7,07 bc 2,39 6,50 c 1,64 11,61 0,0003 
[TD-Hg] (ng/L) 1,39 a 0,48 1,15 ab 0,35 1,04 ab 0,25 0,83 b 0,22 7,23 0,003 
Couleur de l'eau (250 nm) 0,27 a 0,12 0,27 a 0,14 0,21 b 0,09 0,20 b 0,12 17,42 <0,0001 
Couleur de l'eau (350 nm) 0,63 ab 0,27 0,68 a 0,42 O,52 b 0,22 O,55 b 0,33 3,44 0,04 
Couleur de l'eau (440 nm) 0,13 0,07 0,14 0,10 0,10 0,05 0,12 0,09 NS 
C/N MaD 38,71 11,77 36,72 11,34 42,13 11,54 50,31 17,41 NS 
C/N MOP 36,79 a 9,51 32,55 ab 5,40 31,05 ab 5,62 26,85 b 4,03 3,46 0,04 
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Figure 1.1 : Variabi.lité intermensuelle des variables physico-chimiques des lacs étudiés. 
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Les lacs Desjardins Est et Ouest (7,33 et 6,51 mg/L) présentent des concentrations de 
COD intermédiaires, significativement différentes des autres lacs, alors que les lacs Bellevue 
(5,15 mg/L) et Bréhard (5,13 mg/L) ont les concentrations de COD les plus faibles. 
Temporellement, une diminution des concentrations de COD est observée pendant la période 
de juin à septembre (p=0,03). De façon générale, la densité optique aux longueurs d'ondes de 
250, 350 et 440 nm est plus élevée en ordre décroÎssant pour les lacs Malartic, Preissac, 
Desjardins Est, Desjardins Ouest puis Bellevue et Bréhard. Seules les longueurs d'ondes de 
250 nm (p<O,OOO 1) et 350 nm (p=0,04) présentent une diminution significative entre les mois 
de juin et septembre. Les rapports atomiques carbone-azote (C/N) de la MOD du Lac 
Preissac présentent des valeurs significativement plus faibles que celles des lacs Bellevue, 
Bréhard et Desjardins Ouest. Le rapport C/N de la MOP décroît significativement du mois de 
juin à septembre (p=0,04), ce qui n'est pas le cas pour le rapport C/N de la MOD (p>0,05). 
Enfin, le pH, le pourcentage d'oxygène dissous et la valeur du rapport C/N de la matière 
organique particulaire (MOP) des lacs ne varient pas significativement entre les lacs. 
Concentrations en mercure des dorés jaunes 
La taille moyenne de l'ensemble des dorés jaunes (Sander vitreus) pêchés est de 
310 mm. La distribution des teneurs en Hg dans ces poissons s'étend de 200 à 767 ppb de Hg 
en poids humide, les poissons du Lac Bréhard ayant les plus faibles concentrations et les 
poissons du Lac Malartic les plus élevées (figure 1.3). Ces grandes différences dans les 
concentrations en mercure des poissons ne seraient pas attribuables à une différence dans 
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Figure 1.2: Concentrations de Hg-T pour une longueur standardisée de 310 mm des dorés 
jaunes (Sander Vi/reus) avec intervalle de confiance à 95% et l'indice de condition moyen 
des dorés jaunes avec intervalle de confiance à 95% des lacs BE (Bellevue, n=40), BR 
(Bréhard, n=12), DE (Desjardins Est, n=43), DO (Desjardins Ouest, n=45), MA (Malartic, 




La variabilité spatiale et temporelle des apports de matière organique terrigène 
Les apports de MO d'origine terrestre peuvent être établis à partir d'un certain 
nombre d'indicateurs usuels tels que la profondeur du disque de Secchi, le COD, la couleur 
de l'eau et les rapports atomiques CIN de la MO dissoute et particulaire (Kalbitz et 
Wennrich, 1998; Kolka et al., 1999). Tel qu'indiqué dans le tableau 1.4, de façon générale, 
ces indicateurs de la MO sont significativement corrélés entre eux en tenant compte de la 
variabilité spatiale et temporelle. Toutefois, le CIN de la MOP ne présente aucune corrélation 
avec les autres indicateurs de la MO. Cela pourrait être attribuable à l'utilisation rapide et 
préférentielle de l'azote de la MOP, par rapport au carbone, par le bactério-plancton 
(Aitkenhead et McDowell, 2000). Cette utilisation de l'azote se reflète par des valeurs 
élevées de CIN dans les lacs (tableau 1.2). La diminution significative (p=0,04) des CIN du 
mois de juin (36,79) à septembre (26,85) (tableau 1.3) pourrait être dû à la contribution de la 
MOP terrigène en début de saison, elle-même liée à la fonte des glaces et le ruissellement 
printanier, puis une contribution graduellement plus grande de la MOP autochtone en fin de 
saison reliée à la sénescence des feuilles et des herbacés. 
Les concentrations de COD des lacs étudiés se comparent aux valeurs observées par 
Garcia et Carignan (2000) dans 19 lacs de la forêt boréale. Au niveau spatial, les lacs situés à 
proximité les uns des autres présentent des concentrations de COD similaires. Les lacs 
Malartic (10,44 mgIL) et Preissac (9,26 mglL), tous deux de la région de l'Abitibi, présentent 
des concentrations deux fois plus élevées que les lacs Bellevue (5,15 mglL) et Bréhard (5,13 
mgIL), situés en Haute-Mauricie. Les lacs Desjardins Est et Ouest, de la région du 
Témiscamingue présentent des valeurs intermédiaires respectives de 7,33 et 6,51 mglL. La 
proximité des lacs permet donc une ségrégation des lacs sur la base des concentrations de 
COD. De manière similaire, la couleur de l'eau des lacs à 250 nm est aussi associée à la 
proximité des lacs entre eux (p<O,OOO 1, tableau 1.2). Cette similarité entre le COD et la 
couleur de l'eau à 250 nm est observée par la forte corrélation entre les deux variables (p : 
0,97, p<O,OOOl). Cependant, la couleur de l'eau à une longueur d'onde de 350 et 440 nm ne 
permet pas une ségrégation spatiale entre les lacs en fonction de leur proximité (tableau 1.2). 
La longueur d'onde de 250nm apparaît donc la plus appropriée pour distinguer les apports de 
MO terrestre, contrairement à ce que des travaux précédents suggèrent (Cuthbert et dei 
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Giorgio, 1992). Enfin, la profondeur du disque de Secchi peu de variation spatiale et ne 
permet de différencier que les lacs Malartic et Preissac des autres lacs. 
La distinction des apports de MO terrigène entre les lacs à l'aide des CfN de la MOD 
(p=0,003) et de la MOP (p>0,05) n'apparaissent pas d'une grande utilité (tableau 1.2). De 
façon générale, la MO organique d'origine aquatique présente un CfN autour de 12 alors que 
la MO dérivé du milieu terrestre présente un CfN de 50 (Wetzel, 2001). Néanmoins, Kendall 
et al. (2001) ont observé des CfN dans la colonne d'eau de MO allochtone entre 15 et 20, 
chevauchant des valeurs obtenues pour des macrophytes entre 10 et 30. Le CfN serait donc 
un meilleur indicateur général de la qualité, que de la source de la MO puisque lors de la 
dégradation de la matière organique, les composés azotés, plus labiles, sont sélectivement 
dégradés, ce qui a pour effet d'augmenter la valeur du CfN (Montgomery, 1999). 
Au niveau temporel les concentrations de COD (p=0,0003) et la couleur de l'eau à 
250 nm (p<O,OOOI) diminuent significativement du mois de juin à septembre (tableau 1.3 et 
figure 1.2). Une fraction du COD et de la couleur de l'eau provient du carbone autochtone, 
produit dans le lac. Ce sont des exsudats des macrophytes, des déchets cellulaires de plancton 
provenant du broyage par le zooplancton ou du microzooplancton. Toutefois, la contribution 
de la biomasse algale, mesurée par les concentrations de Chi a, malgré son augmentation 
pendant la saison estivale (tableau 1.3 et figure 1.2), ne semble pas influencer les 
concentrations de COD observées. Seul le CfN de la MOP suit cette même tendance 
décroissante au niveau temporel. Les autres indicateurs de MO terrigène ne présentent pas de 
différences significatives entre les mois, ce qui est partiellement attribuable à la grande 
variabilité des valeurs obtenues entre les lacs. 
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Tableau 1.2 : Corrélation non paramétrique (p de Spearman) entre les indicateurs usuels des 
apports de MO terrigène avec un risque global d'erreur de a. = 0,05 établi à a.corr = 0,007 
suivant une correction de Bonferonni. Les valeurs en caractère gras signifient que la 
corrélation est significative. 
Couleur Couleur Couleur CfN MOP CfN MaD Secchi COD 
de J'eau de l'eau de l'eau (n=24) (n=24) (n=24) (n=24) 
250 nm 350 nm 440 nm 
(n=24) (n=24) (n=24) 
Couleur de 1,0000 
J'eau 250 nm 
Couleur de 0,9843 1,0000 
l'eau 350 nm «,0001) 
Couleur de 0,9530 0,9800 1,0000 
l'eau 440 nm «,0001) «,0001) 
CfN MOP 0,0739 0,0130 0,0157 1,0000 
(0,73) (0,95) (0,94) 
C/N MaD -0,7270 -0,7304 -0,7357 0,1417 1,0000 
«,0001) «,0001) «,0001) (0,51) 
Secchi -0,7495 -0,7643 -0,7796 0,1094 0,4609 1,0000 
«,0001) «,0001) «,0001) (0,61) (0,02) 
COD 0,9704 0,9574 0,9322 0,0904 -0,7496 -0,7225 1,0000 
«,0001) «,0001) «,0001) (0,67) «,0001) «,0001) 
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Les concentrations de Hg dans la colonne d'eau 
Les caractéristiques morphométriques des lacs influencent les apports de Hg dans la 
colonne d'eau (St-Louis et al., 1996; Babiarz et al., 1998; Balogh et al., 2005). Toutefois, 
compte tenu de la grande variabilité des [Hg-TD], notamment dans les lacs Malartic et 
Preissac, les résultats n'indiquent aucune tendance entre les [Hg-TD] dans la colonne d'eau et 
l'aire des lacs (AL), l'aire du bassin versant (BV) ou le rapport BV/AL (figure 1.4). En tenant 
compte de la variabilité spatiale et temporelle, pour l'ensemble des variables physico­
chimiques échantillonnées, seul le COD (r2: 0,23, p=0,02), le C/N de la MOP (r2: 0,34, 
p=0,003) et la couleur de l'eau à 250 nm (r2: 0,21, p=0,03) présentent une relation 
significative avec les [Hg-TD] (figure 1.5). Comme on pouvait s'y attendre, une forte relation 
linéaire est observée entre la couleur de l'eau à 250 nm et les concentrations de COD (r2: 
0,88, p<O,OOO 1). 
La relation entre les concentrations de COD et de Hg-TD dans la colonne d'eau est 
améliorée en scindant les lacs en deux groupes (figure 1.5). Le groupe A inclut les lacs 
Malartic et Preissac et le groupe B les lacs Bellevue, Bréhard, Desjardins Est et Ouest. La 
régression linéaire explique alors 57 % de la variabilité du groupe A et 76 % de la variabilité 
du groupe B (figure 1.5). Les lacs Malartic et Preissac se distinguent significativement des 
autres lacs par une superficie de lac et un statut trophique plus élevé, une profondeur du 
disque de Secchi, une température de l'eau ainsi qu'une concentration d'azote total plus 
élevées. Les travaux précédents de Watras et al. (1998) sur 15 lacs du Wisconsin de statuts 
trophiques similaires (mésotrophiques), échantillonnés qu'une seule fois dans l'année, ont 
montré que le COD expliquait de 80 à 85 % de la variabilité des concentrations Hg dissous 
entre les lacs. Toutefois, comme l'indiquent les résultats obtenus (figure 1.5), les relations 
entre les concentrations de Hg et de COD sont plus robustes lorsque les lacs eutrophes et les 
lacs oligotrophes pris séparément que lorsqu'ils sont tous considérés ensemble. Cette 
observation pourrait être expliquée par des rapports COD autochtone/COD allochtone, plus 
élevés dans les lacs eutrophes que dans les lacs oligotrophes. Cette hypothèse élude 
cependant les autres variables qui distinguent les lacs Malartic et Preissac et leurs effets sur 
les concentrations en Hg dissous, notamment sa biodisponibilité, sa volatilisation, sa 
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Figure 1.4: Relation entre les [Hg-TD] de la colonne d'eau avec intervalle de confiance à 
95% et les caractéristiques morphométriques des lacs et leur bassin versant. BE (Bellevue), 
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Figure 1.5 : Régressions linéaires significatives entre les [Hg-TD] et le COD, le C/N de la 
MOP et la couleur de l'eau a 250 nm dans la colonne d'eau des lacs Bellevue, Bréhard, 
Desjardins Est et Ouest, Malartic et Preissac échantillonnée au mois de juin, juillet, août et 
septembre. Le groupe A contient les lacs Malartic et Preissac et le groupe B les lacs Bellevue, 
Bréhard, Desjardins Est et Ouest. 
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Le C/N de la MOP présente une relation positive avec les [Hg-TD] dans la colonne 
d'eau (r2=0,34, p=0,003) (figure 1.5). Deux principales explications ou une combinaison des 
deux pourraient expliquer cette relation: les valeurs de C/N plus élevées seraient associées à 
de la MO allochtone ou la dégradation de la MOP augmenterait les concentrations de Hg 
dans la colonne d'eau. En effet, depuis ses sources pures, le C/N permet de caractériser la 
provenance de la MO. Les plantes aquatiques non vasculaires ont un C/N souvent compris 
entre 4 et 9 alors que les plantes vasculaires terrestres présentent des C/N supérieurs à 20 
(Meyers et Ishiwatari, 1995). Toutefois, telle qu'il a été mentionné précédemment, la matière 
dérivée des plantes terrestres peut présenter des C/N de 15 à 20, similaires à ceux de la 
matière dérivée des macrophytes aquatiques qui se situent typiquement entre 10 et 30 
(Kendall, Silva et Kelly, 2001). Néanmoins, certains auteurs rapportent que les plantes 
terrestres ont des C/N >20 (Meyers, 1994) et que la matière organique terrigène altérée et 
transportée peut avoir des C/N compris entre 30 et 50 (Ertel et Edges, 1985). La seconde 
explication suggère que la dégradation des composés azotés augmente le C/N de la MOP, tel 
qu'observé par Montgomery et al. (1999), et que cette dégradation libérerait le Hg lié à la 
MOP dans la colonne d'eau. Cette seconde explication apparaît moins plausible puisque les 
lacs ne présentent pas de valeurs de C/N de la MOP significativement différentes (p>0,05) 
alors que c'est le cas pour les [Hg-TD] (p=O,OOI) (tableau 1.2). De plus, la dégradation de la 
MOP devrait être liée à une augmentation du C/N au cours de la saison, ce qui n'est pas le 
cas, celui-ci, diminue du mois de juin à septembre (tableau 1.3). 
Les concentrations de Hg dans les dorés jaunes 
Les concentrations de Hg dans les dorés jaunes sont inférieures à celles observées par 
Kamman et al. (2005), qui ont réalisé une méta-analyse à partir de 24 études réalisées dans le 
Nord-Est américain, à une longueur standardisée de 446 mm. Pour l'ensemble des lacs, à 
l'exception du Lac Malartic, les concentrations de Hg pour une longueur standardisée sont 
inférieures à 0,5 ppm de Hg dans la chair des poissons, soit la norme de commercialisation, 
qui, couplée à une consommation moyenne de poissons, ne représente pas un risque 
particulier à la santé des consommateurs. 
Parmi les caractéristiques morphométriques, seule l'aire du lac présente une 
corrélation positive avec les concentrations en Hg des dorés jaunes à une longueur 
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standardisée de 310 mm (figure 1.6). Ce résultat est en accord avec les travaux de Chen et al. 
(2005) dont l'étude de 150 lacs a permis d'établir une relation positive entre les 
concentrations de Hg dans les poissons et l'aire du lac et celle du bassin versant. Le faible 
effectif de lacs échantillonnés pourrait expliquer le manque de corrélation entre l'aire du 
bassin versant et les concentrations de Hg dans les dorés jaunes. Enfin, contrairement aux 
observations de Garcia et Carignan (2000) sur le grand brochet (Esox Lucius), le rapport 
BV/AL ne présente aucune relation avec les concentrations en mercure des dorés jaunes. 
Pour l'ensemble des variables physico-chimiques, en tenant compte de la variabilité 
temporelle dans de chacun des lacs, aucune relation n'est observée avec les concentrations en 
Hg des dorés jaunes pour une longueur standardisée de 310 mm (figure 1.6). Pourtant, 
plusieurs auteurs ont observé que le pH présente une forte corrélation avec les concentrations 
en Hg dans la chair des poissons (Suns et Hitchin, 1990 ; Watras et al., 1998 ; Scheuhammer 
et Graham, 1999 ; Hammerschmidt et Fitzgerald, 2006). De même, des travaux ont démontré 
que l'augmentation des concentrations d'algues réduisait les concentrations de Hg par cellule 
algale (Pickhardt et al., 2002) et subséquemment dans les niveaux trophiques 
supérieurs (Chen et al., 2005). Contrairement à ces conclusions, les résultats obtenus pour 
des lacs naturels ne présentent pas de corrélation entre les concentrations en Chi a et les 
teneurs en Hg des dorés jaunes. En ce sens, le PT, un facteur limitant la croissance algale, a 
été ciblé comme un des quatre principaux indicateurs de sensibilité des lacs au mercure 
(Chen et al., 2005 ; Driscoll et al., 2007). Les lacs avec des concentrations de PT sous les 30 
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Figure 1.6 : Relation entre les concentrations pour une longueur standardisée de 310 mm dans 
la chair des dorés jaunes avec intervalle de confiance à 95% et les caractéristiques 
morphométriques des lacs et leur bassin versant. 
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La MO terrigène joue un rôle important dans la mobilisation et la translocation du 
mercure du bassin versant vers le milieu aquatique puis son biote (Meili, 1991 ; Kalbitz et 
Wennrich, 1998; Ravichandran, 2004). Les indicateurs de MO d'origine terrestre, tels la 
profondeur du disque de Secchi, le COD, la couleur de l'eau à 250, 350 et 440 nm et les C/N 
de la MO dissoute et particulaire ne présentent pas de corrélation avec les concentrations en 
Hg (figure 1.7). Enfin, tel qu'observé par plusieurs auteurs, les [Hg-TD] dans l'eau ne 
permettent pas de préd ire les concentrations dans les poissons (Driscoll et al., 2007). 
Une relation linéaire significative (r2 : 0,86 p=0,007) positive a été observée entre 
l'âge à la longueur standard isée de 310 mm et la concentration de Hg pour cette même 
longueur (figure 1.8). En ce sens, le taux de croissance des dorés jaunes apparaît comme le 
facteur biologique prépondérant par rapport aux variables physico-chimiques qui permet 
d'expliquer les différences dans les concentrations de Hg chez le doré entre les différents lacs 
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Figure 1.7: Concentrations de Hg-T dans la chair des dorés jaunes (Sander Vitreus) pour une 
longueur standardisée de 310 mm des lacs Bellevue (BE), Bréhard (BR), Desjardins Est (DE) 
et Ouest (DO), Malaltic (MA) et Preissac (PR) en fonction des variables physico-chimiques 
de la colonne d'eau des lacs. 
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Figure 1.8 : Concentrations moyennes de Hg-T dans la chair des dorés jaunes (Sander 
Yitreus) des lacs Bellevue (BE), Bréhard (BR), Desjardins Est (DE) et Ouest (DO), Malartic 
(MA) et Preissac (PR) en fonction de l'âge ([Hg] pour une longueur standardisée de 310 mm 
= -34,97222 + 119,17566 âge pour une longueur standardisée de 310 mm) et du Ô15N des 
dorés jaunes. 
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L'utilisation des isotopes stables d'azote permet d'indiquer le niveau trophique des 
organismes d'eau douce (Fry, 1991; Cabana et Rasmussen, 1996; Vander Zanden et 
Rasmussen, 1999). La valeur du è)15N augmente d'environ 3,4 ± 0,3 %0 par niveau trophique 
(Cabana et Rasmussen, 1994). Une longue chaîne alimentaire est donc associée à des 
concentrations en mercure plus élevées chez les espèces prédatrices (Cabana et Rasmussen, 
1994 ; Garcia et Carignan, 2005). La figure 1.8 présente le niveau trophique auquel les dorés 
jaunes de chacun des lacs s'alimentent pour une longueur standardisé de 310mm. Les dorés 
des lacs Desjardins Est (è)lsN : 7,8) et Ouest (û1sN : 8,2) s'alimentent à un niveau trophique 
inférieur aux dorés du lac Preissac (è) I5N : 11,7), toutefois leurs concentrations de Hg à une 
longueur standardisée de 310 mm est simi laire. Ainsi, contrairement aux observations de 
nombreuses études (Cabana et Rasmussen, 1994; Driscoll et al., 2007), le niveau trophique 
des dorés jaunes n'est pas relié aux concentrations de Hg des poissons. La dichotomie entre 
les résultats obtenus et ceux de la littérature actuelle pourrait être attribuable, en partie, au 
faible nombre de lacs échantillonnés. De plus, la comparaison entre différents lacs peut 
nécessiter l'établissement d'une valeur servant de ligne de base isotopique du ÛI5N. En effet, 
des apports d'eaux usées ou liées à l'agriculture par exemple présentent une signature û15N 
plus élevée comparativement aux autres sources majeures de N, ce qui hausse la valeur du 
è)JSN obtenus. Cabana et Rasmussen (1996) ont proposé l'utilisation d'espèces longévives tel 
que la moule afin de corriger et établir la ligne de base lors d'une comparaison entre plusieurs 
lacs. Cependant, cette ligne de base n'a pas été établie, ce qui limite l'interprétation de ce 
résultat. Somme toute, le taux de croissance des dorés jaunes apparaît dans cette étude 





Les relations structurelles entre les indicateurs usuels de la MO terrigène et les [Hg­
TD] dans la colonne d'eau peuvent être estompées par la variabilité spatiale ou temporelle 
des variables. Les [Hg-TD] les plus élevées dans la colonne d'eau ont été observées au début 
de la période d'échantillonnage, soit le mois de juin alors que les concentrations les plus 
faibles ont été observées à la fin de la période d'échantillonnage, en septembre. En tenant 
compte de la variabilité spatiale et temporelle, qui représente le dynamisme des écosystèmes, 
seul le COD, le C/N de la MOP et la couleur de l'eau ont présenté une relation linéaire 
positive avec les [Hg-TD] dans la colonne d'eau. Ces indicateurs d'apports de MO terrestre 
sont d'ailleurs les seuls à présenter des valeurs décroissantes au cours de la période 
échantillonnée. Néanmoins, en regroupant les lacs en fonction de leur statut trophique, la 
relation entre les [Hg-TD] dans la colonne d'eau et le COD devient alors statistiquement plus 
robuste. Aucune relation entre les caractéristiques morphométriques des lacs et les [Hg-TD] 
dans la colonne d'eau n'a été observée. 
Contrairement à plusieurs auteurs, aucune corrélation significative n'a été décelée 
entre les variables physicochimiques des lacs et les concentrations de Hg des dorés jaunes. 
Par contre, parmi l'ensemble des variables physicochimiques et morphométriques étudiées, 
l'aire du lac a présenté une relation significative avec les concentrations de Hg dans des dorés 
jaunes. Enfin, le taux de croissance est la variable qui permet le mieux d'expliquer la 
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This study presents the role of specifie terrigenous organic compounds as important vectors 
of Hg transported from watersheds to lakes of the Canadian boreal forest. In order to 
differentiate the autochthonous from the allochthonous organic matter (OM), lignin derived 
biomarkers (lambda, SN, CN, P/(V+S), 3,5Bd and (Ad/Al)v) were used. Since lignin is 
exclusively produced by terrigenous plants, this approach gives a non equivocal picture of the 
watershed inputs to the lakes. Moreover, it allows a characterization of the source of OM and 
the state of degradation. The water column of six lakes from the Canadian Shield have been 
sampled monthly between June and September 2005. Lake total dissolved Hg concentrations 
and lambda are positively correlated, meaning that Hg and ligneous inputs are linked (DOM 
r
2
=0.62, p<O.OOOI; POM r2=0.76, p<O.OOOl). P/(V+S) ratios and 3,5 BdN ratios from both 
dissolved OM and particuJate OM from the water column show that the more advanced the 
pedogenesis and maturation of the OM in soil before entering the lake, the lesser Hg 
concentrations are in the water column. No relation between mercury in lakes and the 
watershed flora composition, angiosperm vs. gymnosperm or woody vs. non-woody 
compounds, was found. This study has significant implications for watershed management of 





In remote areas, high Hg levels in natural ecosystems have frequently been attributed 
to deposition of distant atrnospheric emissions (Fitzgerald et al., 1998; Schroeder et Munthe, 
1998) from natural sources, such as out degassing from the mantle and crust, or from 
anthropogenic activities like metal smelters, waste incinerators and fossil fuels combustion, 
in coal power plants (Pacyna et al., 2006). The subsequent deposition of Hg since the 
beginning of the industrial era adds up with the Hg naturally present in these ecosystems 
(Gustin et al., 2006; Lamborg et al., 2002). After more than a hundred years, this 
anthropogenic deposition has greatly contributed to an increase of Hg in several compartment 
of the boreal forest ecosystems (Hintelmann et al., 2002; Lucotte et al., 1999; OriheJ et al., 
2006). 
ln the lakes of the boreal forest domain, both direct aerial deposition of Hg on the 
lake surface and atmospheric inputs transiting through the watershed are to be considered in 
the Hg budget of the lakes (Schroeder et Munthe, 1998). Since lakes have generally a very 
small surface with respect to the area of their catchments (Kalff, 2002), watersheds are 
recognized as playing an important role in the transfer of Hg to the aquatic biota (Grigal, 
2002; Lee et al., 1998; Porvari, 2003; StLouis et al., 1996). Clear cutting or vegetation 
burning on the watershed are also related to increased total Hg (THg) and methyl mercury 
(MeHg) levels in the runoff outputs (Porvari et al., 2003) and significantly higher THg level 
in predator fish species of the boreal forest lakes (Garcia et Carignan, 2000; Kelly et al., 
2006). 
Hg concentrations in the water column have been related to the presence of dissolved 
organic matter (Gabriel et Williamson, 2004; Lamborg et al., 2004; Ravichandran, 2004; 
Gonzalez et al., 2005). DOM consists of a heterogeneous mixture of lipids, carbohydrates, 
proteins and biochemical compounds coming from the detritus of formally living organisms 
from the lake and its watershed (Meyers et Ishiwatari, 1993). However, the differentiation 
between the autochthonous and allochthonous pOliion of DOM is often eluded. This could be 
of negligible importance in oligotrophic lakes that mainly contain a1Jochthonous organic 
matter (OM) but cou Id cause misinterpretation of terrigenous DOM importance in eutrophie 
lakes, where autochthonous OM is of significance in the DOM pool (Jones, 1992). 
60 
Hence, despite its importance in aquatic ecosystems, OM is ill characterized. The 
first difficulties come from the low concentrations of OM in most lakes or rivers. This 
problem can now be overcome using different methods such as portable reverse osmosis to 
concentrate OMo Secondly, the great heterogeneity of the terrestrial vegetal sources mixed 
with a wide range of aquatic plants and accompanied by extensive microbial, fungal and 
photochemical degradation processes makes sources identification hardly definable. The use 
of stable isotopes is promising, but since the sources of both terrestrial and aquatic plants 
coyer a wide spectrum, isotopie signatures of autochthonous and allochthonous compounds 
overlap to sorne extent ( Fry et Sherr, 1984; Fry, 1991; Kendall et al., 2001). 
Ligneous compounds are unambiguously derived from terrestrial vascular plants. 
Lignin is the second most abundant polymer on earth after cellulose and is a major carbon 
sink (Dey and Harborne, 1997; Humphreys and Chapple, 2002). They constitute a group of 
complex and heterogeneous phenylprapane aramatic polymers connected by carbon-carbon 
and alkyl-aryl ether linkages (Higuchi, 1997). Ligneous compounds enable vascular plants to 
develop upright (Dey et Harborne, 1997). These aromatic compounds might be the most 
stable and recaJcitrant organic molecules (Kalbitz et al., 2003). Since lignin consist of large 
and complex molecules, the mild alkaline oxidation of their structure with CuO yields 
derived phenols that can be characterized by gas chromatography cou pied with a mass 
spectrometer (GC-MS) (Hedges and Ertel, 1984; Hedges and Ertel, 1985; Otto and Simpson, 
2006; HoueI et al., 2006). 
The application of lignin-derived phenols biomarkers to lake water particulate 
organic matter (POM) and dissolved organic matter (Gonzalez et al., 2005; Weissenberger et 
al., 2007) in addition to soil or sediments is nove!. The aim of this research is to assess the 
raie of terrigenous OM on Hg loadings in lakes. The specifie objectives of this investigation 
are: 1) to quantitatively and qualitatively describe the sources and the degradation states of 





The six boreal forest lakes located in Québec, Canada have been sampled over a four 
months period (from June to September 2005). These lakes lie between 46°36' - 48°23'N and 
78°22' -73°50'W (figure 2.1). Lake areas vary over a wide range from less than a square km 
for Lake Bréhard (0.81 km2) to 86.64 km2 for Lake Malartic. Lake Malartic presents the 
greater drainage area (501.67 km2) while Lake Bréhard the smallest (4.99 km\ Drainage 
area to lake area ratios (DA/LA) are greater for the lakes Bréhard, Bellevue and Malartic. 
Lakes Desjardins East and Preissac have intermediate DA/LA ratios while lake Desjardins 
West has the smallest value (table 2.1). Lakes Malartic and Preissac are situated on the clay 
plain formerly constituting the Ojibway-Barlow Lake in the Abitibi region. These two lakes 
are situated less than 70 km away from the Rouyn-Noranda copper smelter operating since 
1921 and are bordered by agricultural lands. Lakes Desjardins-East and Desjardins-West are 
two lakes linked together by a 2 meters wide natural weir while logging is the principal 
disturbance on the lakes watersheds. In contrast with the other lakes, Lake Bréhard and Lake 
Bellevue are headwater lakes. Lake Bellevue is impacted by a 1.5 meter high wood dam at its 
outflow. 
They have been selected for their importance as fishing locations for local anglers or 
First Nations communities and because they cover a large range of lake trophic levels, DOC 
inputs, lake water color and total dissolved Hg concentrations ([TD-Hg]) (table 2.2). 
Significant differences were observed between lakes for chlorophyll a, Secchi depth, 
temperature, conductivity, TP, TN, sulphate, DOC, [TD-Hg] in the water column, water color 
and CIN atomic ratio of the DOM. Notably, total phosphorus (TP) values were characteristic 
of oligo-mesotrophic states (mean value between 11 to 16 ~g/L of TP) for ail lakes with the 
exception of Preissac (25.35 ~g/L) being mesotrophic and Malartic (46.58 ~g/L) being 
eutrophie. Lake water pH were circumneutral with differences between months but not 
between lakes. CIN ratios in POM extracted from the lake water columns did not 
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Figure 2.1 : Studied lakes 
Table 2.1: Morphometric characteristics of studied lakes. 
Lake Bellevue Bréhard Desjardins-East Desjardins-West Malartic Preissac 
Lake area (LA) (km2) 5.99 0.81 10.12 17.40 86.64 73.80 
Drainage area (DA) (km2) 38.21 4.99 39.59 24.23 502.67 246.49 
DA: LA ratio 6.38 6.16 3.91 1.39 5.80 3.34 
Table 2.2: Sununary of lakes mean physical and chemical characteristics over the four months sununer season. Differences among lakes has been 
established using a two-way ANOVA without repetition along with Tuckey honestly significant difference (SD=standard deviation). 
Bellevue Bréhard Desjardins East Desjardins West Malartic Preissac ANOVA 
(n=4) (n=4) (n=4) (n=4) (n=4) (n=4) 
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Material and Methods 
Sampling 
The water column was sampled monthly from June 14 to September 19, 200S. Secchi 
depth (Zm), temperature, conductivity, dissolved oxygen and pH profiles, at every meter, 
where assessed at the focal point of each lakes using a YSI 6600 multiprobe. Thermocline 
was established as the point where a difference in water temperature was greater than 1°C for 
a one meter interval. 100 litres integrate of the water column were sampled. Water collection 
was done using an electric pump with a maximum depth capacity of 14 meters, using a 210 
)lm and 64 f.lm prefilter meshes for phyto and zooplankton collection. Total phosphorus (TP), 
total organic nitrogen (TN), sulphate (S04) and dissolved organic carbon (DOC) duplicates 
were sub sampled in SOO ml brown glass bottles for TP and 4 ml glass vials for TN, S04 and 
DOC. Ail glass recipient were acid washed (HCI 10%), precombusted at SOO°C for 3 hours 
and capped with a Teflon liner. 
Physico-chemic analysis 
Lake water color was established by reading filtered samples (0.63)lm) at a 
wave1ength of 2S0, 3S0 and 440 nm subtracted for values at 7S0 nm from colloids (Cuthbert 
and Del Giorgio 1992) on a TU-1800S UV-VIS spectrophotometer. Water samples for 
dissolved mercury and methylmercury was filtered on pre-burned (SOO°C for 3 hours) GFF 
and GN-6 (O.4S)lm) filters and put in SOO ml, basic and acid wash (NaOH followed by HCI 
10% at 4S°C), Teflon bottles using ultra c1ean procedure and kept frozen until analysis by 
cold vapour atomic fluorescence spectroscopy (CVAFS) (Bloom and Fitigerald 1988). 
Triplicates chlorophyll a (Chi a) samples were kept in totally opaque bottles at 4°C and 
filtered on precombusted (SOO°C for 3 hours) and preweighted Whatman GF/C (O.4S flm) 
filters for dry mass determination and kept frozen at -80°C unti1 extraction with hot 90% 
ethanol solution. Spectrophotometric absorbance at 66S and 7S0 nm was determined before 
and after acidification (Sartory and Grobbelaar 1984). Determination of TP, TN and S04 
concentration were done using a Bran and Luebbe TRAACS (Model 800) auto-analyzer 
according to standard protoc01s. DOC samples were rapidly spiked with HgCh and dark 
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preserved at 4 ° C until analysis on a Shimatzu (TOC 5000A) less than 3 days after sampling 
was achieved. 
Mercury analysis 
Water samples for total dissolved mercury analysis were filtered on pre-burned 
(500°C for 3 hours) GFF and unburned GN-6 (0.45flm) filters and put in 500 ml, basic and 
acid wash (NaOH followed by HCI 10% at 45°C), Teflon bottles using ultra c1ean procedure 
and kept frozen until analysis by cold vapour atomic fluorescence spectroscopy (CVAFS) 
(Bloom et Fitzgerald, 1988). 
Lignin analysis 
Organic matter from a 90 litres lake sample was concentrated and separated into two 
fractions: particulate organic matter (the fraction between 64-0.45 flm) and dissolved organic 
matter (fraction under 0.45 flm). POM was isolated using a Millipore Pellicon cartridge in 
tangential flow filtration system. DOM was concentrated to about 8 L using a Real Soft 
PRO/llS reverse osmosis system. Prior to reverse osmosis, cations were removed with a 
Biorad Chelex 100 resin (functional group R-CH2N(CH2COO')2)' Ail samples were stored at 
-20°C and freeze-dried prior to analysis. Carbon and nitrogen percentages were determined 
for lignin biomarkers analysis with a NC 2500 Carlo-Erba elemental analyser. A divergence 
of no more than 5% between replicates was accepted. Lignin biomarkers were generated 
using the copper oxidation method (CuO) developed by (Hedges et Ertel, 1982) but using 
ethyl acetate instead of ether in the extraction procedure as modified by Gofii and 
Montgomery (2000). According to the carbon contents of the sample, OM samples 
containing about 10mg of carbon were oxidized. The oxidized products were derived with 
BSTFA and analyzed by gaseous spectrometry with a VARlAN 3800 coupled with a mass 
spectrometer VARlAN Saturn 2000 (Houei et al., 2006). For every l'un of 12 samples, a 
replicate was done in order to assure the analytical reliability of the CuO-oxidation products 
obtained. 
The CuO method developed by Hedges and Mann (1979) enables to break down 
large lignin macromolecules contained in both DOM and POM and to extract their derived 
phenols. Those derived lignin phenols are divided in four main families: the vanillyls (V), the 
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para-hydroxy (P), the syringyls (S) and cinnamyls (C). The first three families contain each 
three phenols; a carboxylic acid, a ceton and an aldehyd. The C family only regroups two 
acids, the p-coumaric acid and the ferulic acid. Summations and ratios between the different 
phenols are largely used in order to characterize terrigeneous OM inputs to the sediments of 
aquatic ecosystems (Hedges and Mann, 1979; Hedges et al., 1984; Prahl et al., 1994; 
Louchouarn, 1997; HoueI et al., 2006). 
Lambda (À.) is defined as the sum of the vanillyls, syringyls and cinnamyls 
compounds per 100mg of organic carbon. The same sum of compounds normalized for 10g 
of sample is referred as sigma 8 (L8). Both À. and L8 represent the relative quantity of 
terrigenous OM (Houei et al., 2006). Yanillys are ubiquitous in terrestrial plants tissues while 
cinnamyls are mostly found in non-woody tissues found in herbaceous species, leaves and 
needles. Hence, cinnamyls over vanilyls ratios (CN) allow to distinguish between non­
woody and woody tissues origin (Hedges and Mann, 1979). Syringyls are restricted to 
angiosperms and syringyls over vanilyls ratios (SN) al10w to differentiate between fresh 
gymnosperm and angiosperm plants tissues. (Hedges and Mann, 1979; Gofii and Hedges, 
1992). The 3,5 dihydroxybenzoic acid (3,5 Bd) is a product ofCuO oxidation derived from 
tannins and tend to accumulate in decaying plant cells (Prahl et a!., 1994 Ugoi ini et al., 1981) 
or inorganic soil horizons (Houei et al., 2006). The P/(Y+S) and 3,5-BdN ratios respectively 
increase with increasing pedogenesis and humification in soils or diagenesis in sediments 
(Dittmar and Lara, 2001 Prahl et al., 1994). 
Statistical analysis 
Two-way ANOYA without repetition was used to establish differences between lakes 
and between months. Lack of degrees of freedom made testing for interactions between lakes 
and months impossible. Tukey's Honestly Significant Difference (HSD) was used to 
segregate between lakes with a significance threshold ofp<0.05. Assumption for normality of 
residuals and homogeneity of variance was tested prior to analysis. Least square mean 
regression (a<0.05) were applied to determine the strength of the relation between the TD-Hg 
and the lignin biomarkers and their summation or ratios. Ali statistical analysis were 




Temporal variation oflignin biomarkers 
Lignin CuO oxidation products of land vascular plants were detected in alllake water 
column considering spatial or temporal variations. As seen in table 2.3, taking into account 
aIl lakes, a decrease in terrestrial inputs is observed from June to September in both the 
dissolved OM fractions (À.: prob F: 0.001, L8: prob F: 0.0004) and the particulate OM 
fractions (À.: prob F: <0.000 l, L8: prob F: <0.0001). Taken individually, ail lignin derived 
biomarkers (S, V, C and P) present the same decreasing trend over the four months sampling 
period. However, S, V, C and P signatures are not directly related to temporal changes in the 
nature of terrestrial OM inputs since diagenetic transformation and dilution by lignin-free 
OM can modify the obtained values (Ertel, 1984). No temporal variation is observed for the 
compositional indicator SN of both DOM and POM, possibly indicating fairly constant 
relative inputs of angiosperms and gymnosperms species over time (Hedges and Mann, 
1979). Non-woody vascular plants tissues contribution increases over the summer period in 
the DOM (CN between 0.022 to 0.036 from June to September, prob. F: 0.004) but not in the 
POM (prob. F: >0.05). Indication of increasing diagenetic activity through summer months is 
seen for both DOM (prob. F: <0.0001) and POM (prob. F: <0.0001) using P/(V+S) ratios. 
Similarly, 3,5-BdN increases significantly throughout the summer season in the DOM 
fraction (prob F: 0.01) but presents a non-significant tendency in the POM fraction (prob. F: 
>0.05). For both P/(V+S) and 3,5-BdN lower values could origin from fresher OM 
undergone biotic or abiotic degradation in the organic upper humic layer of the soil or from 
the leaching of OM from deeper inorganic soil horizons. Finally, (AdlAI)v in both fractions, 
are fairly high, ranging from 0.93 to 1.07 in the POM and 1.21 to 1.35 in the POM, similar to 
values obtained for boreal reservoirs by Weissenberger et al. (2007) in comparison with 
sediments values (mean 0.38, Prahl et al., 1994; Louchouarn et al., 2000; mean 0.41, Gofii 
and Montgomery, 2000; mean 0.51,Houel et al., 2006 ). Vanillic acid ta vanillin remained 
constant during the study period, suggesting an invariable aerabic biodegradation of the 
lignin polymer (Hedges et al., 1988). 
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Table 2.3: Average inter-month variability for six lakes of the boreal forest of lignin 
biomarkers in the dissolved and particulate organic matter (POM). Differences among lakes 
have been established using a two-way ANOVA without repetition along with Tuckey 
honestly significant difference. 
June July August Septembre ANOVA 
(n=6) (n=6) (n=6) (n=6) 
Lignin biomarker Mean SD Mean SD Mean SD Mean SD F ratio ProbF 
DOMA 0.59 a 0.33 0.50 ab 0.13 0.33 bc 0.07 0.22 c 0.08 9.004 0.001 
DOMr8 8.19 a 5.50 7.63 a 3.48 3.10 b 1.45 1.84 b 1.47 11.13 0.0004 
DOM S 0.142 a 0.118 0.081 ab 0.022 0.057 ab 0.019 0.042 b 0.014 3.83 0.03 
DOM V 0.44 a 0.22 0.41 a 0.10 0.26 b 0.06 0.17 b 0.07 12.26 0.0003 
DOM C 0.011 a 0.006 0.009 ab 0.003 0.007 ab 0.001 0.006 b 0.002 5.54 0.009 
DOMP 0.27 a 0.13 0.26 a 0.06 0.19 ab 0.04 0.16 b 0.05 6.90 0.004 
DOM SN 0.31 0.17 0.20 0.02 0.22 0.08 0.25 0.03 NS 
DOMCN 0.026 b 0.004 0.022 b 0.006 0.029 ab 0.005 0.036 a 0.008 5.51 0.009 
DOM P/(V+S) 0.49 c 0.07 0.52 bc 0.04 0.61 b 0.04 O.77 a 0.13 30.75 <0.0001 
DOM 3-5 BdN 0.59 b 0.06 0.59 b 0.05 0.66 ab 0.10 0.76 a 0.13 5.16 0.01 
DOM (Ad/AI)v 1.02 0.18 1.07 0.20 1.02 0.16 0.93 0.13 NS 
POMA 1.16 a 0.24 0.89 b 0.22 0.83 c 0.16 0.63 c 0.11 20.91 <0.0001 
POM r8 29.70 a 6.34 21.57 b 8.47 20.93 b 7.01 16.10 b 7.04 15.85 <0.0001 
POM S 0.31 a 0.11 0.21 ab 0.11 0.17 b 0.07 0.13 b 0.03 6.08 0.0064 
POM V 0.83 a 0.18 0.66 b 0.16 0.64 b 0.12 0.49 c 0.10 24.33 <0.0001 
POMC 0.025 a 0.015 0.020 ab 0.012 0.019 ab 0.011 0.013 b 0.009 4.76 0.02 
POM P 0.38" 0.06 0.34 b 0.05 0.34 b 0.05 0.33 b 0.04 11.31 0.0004 
POMSN 0.39 0.17 0.34 0.22 0.27 0.10 0.28 0.08 NS 
POMCN 0.029 0.012 0.030 0.018 0.031 0.016 0.025 0.012 NS 
POM P/(V+S) 0.34 c 0.03 0.40 bc 0.05 0.43 b 0.06 0.54 a 0.08 18.29 <0.0001 
POM 3-5 BdN 0.36 0.04 0.42 0.08 0.41 0.06 0.43 0.05 NS 
POM (Ad/AI)v 1.29 0.19 1.30 0.15 1.35 0.27 1.21 0.20 NS 
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Spatial variation oflignin biomarkers 
Lignin derived biomarkers and their ratios for each Jake have been established using 
mean values of Iignin biomarkers obtained during the four months study period. Hence, 
dissolved and palticulate terrestrial inputs of aM vary significantly between the six lakes 
(table 2.4). The À signature of DOM appears more than 2 fold greater between the highest 
value (Lake Malaltic 0.69±0.43) and the lowest value (Lake Bréhard 0.30±0.16). This 
variability between CuO oxidation products of lakes is observed for the families of V, C and 
P but not the S of both DOM and POM. In the dissolved fraction, SN and CN ratios are not 
differing between lakes. However, POM SN (prob. F: 0.03) and CN (prob. F: 0.004) ratios 
are varying among lakes. Pedogenetic activity indicators are differing between lakes only in 
the P/(V+S) ratios of DOM (prob. F: 0.005) and Ac/Ad V of POM. On the contrary, in both 
fractions for 3,5-BdN, P/(V+S) of POM and Ac/Ad V of DOM are similar between lakes. 
Lignin biomarkers and mercury 
Lignin biomarkers derivatives glve information on the source and state of 
degradation of the aM inputs to the lake water column. Figure 2.2 presents scatter plots of 
values of À, L8, SN, CN, P/(V+S) and 3,5 BdN to [TD-Hg] measured in the water column. 
For both the DOM and POM fraction, À is positively related to [TD-Hg] (respective!y r2: 0.52. 
p < 0.0001 and 1'2: 0.63. p < 0.0001.) when taking into account ail observations of lakes for 
the four months sampling period. In the same way, but with lesser predictive power, LB 
relation with [TD-Hg] is positive for both DOM (~: 0.39. p = 0.001) and POM (r2: 0.51. p < 
0.0001). Land plants composition on the watershed present no relation with [TD-Hg] either 
considering if lignin is derived from angiosperms, gymnosperms, non-woody (herbs, Jeaves 
and needles) or woody species. Indicators of aM degradation and soil maturation present a 
negative relation with [TD-Hg] in either the DOM (P/(V+S): r2: 0.49. p = 0.0001; 3-5 BdN: 
2 2 2r : 0.42. p = 0.0007) and POM «P/(V+S): r : 0.54. p < 0.0001; 3-5 BdN: r : 0.56. p < 
0.0001). In a general manner, POM lignin biomarkers relation with the [TD-Hg] are stronger 
than those of the DOM. 
Table 2.4: Average sununer values of lignin biomarkers in the dissolved (DOM) and particulate organic matter (POM), sampled in June, July, 
August and September, of six boreal forest lakes. Differences among lakes has been established using a two-way ANOVA without repetition 
along with Tuckey honestly significant difference. 
Bellevue Bréhard Desjardins East Desjardins West Malartic Preissac ANOVA 
(n=4) (n~4)  (n~4)  (n=4) (n~4)  (n~4)  
Ugnin biomarker Mean SD Mean SD Mean SD Mean SD Mean SD Mean SD F ratio Prob F 
DOM). 0.35 b 009 0.30 b 0.16 0.45 ab 0.12 0.31 b 0.11 0.69' 0.43 0.37 b 0.14 4.51 0.01 
DOMl:8 4.14 b 2.92 4.53 b 3.13 5.90 ab 3.73 3.42 b 3.00 10.37' 6.73 2.78 b lAO 5.51 0.005 
DOMSS 0.051 0.006 0.058 0.027 0.102 0.047 0.067 0.044 0.149 0.147 0.056 0.017 NS 
DOMSV 0.29 b 008 0.24 b 0.13 0.34,b 009 0.24 b 0.09 0.52' 028 0.31 b 0.12 5.81 0.004 
DOMSC 0.0089 b 0.0014 0.0055 0.0022 0.0093'b 0.0016 0.0070 b 0.0022 0.0141' 0.0065 0.0086 b 0.0019 6.46 0.02 
DOMSP 0.17 b 0.02 0.18 b 0.07 0.22 b 0.03 0.18 b 0.05 0.35' 0.14 0.21 b 0.04 7.31 0.001 
DOM SN 0.18 0.03 0.26 0.07 0.30 0.11 0.29 0.16 0.25 0.11 0.19 0.03 NS 
DOMCN 0.024 0.002 0.030 0.017 0.028 0.004 0.030 0.004 0.029 0.007 0.030 0.007 NS 
DOM P/(V+S) 0.53 b 0.07 0.69' 0.18 0.52 b 0.10 O.611!1b 0.09 O.59 ab 0.18 O.63 8b 0.14 5.30 0.005 
DOM 3.5 BdN 062 0.03 0.71 0.13 0.59 0.06 0.61 0.06 0.66 0.21 0.71 0.09 NS 
DOM (Ad/AI)v 1.00 0.19 0.98 0.12 0.99 0.15 1.05 0.25 1.10 0.23 0.95 0.06 NS 
POMÀ 0.81 b 0.13 0.76 b 0.25 0.98'b 0.23 O.77 b 0.15 1.16<1 0.34 0.78 b 0.30 7.32 0.001 
POM l:8 22.83 b 4A3 20.97 b 6.20 31.87' 6.84 24.33 ab 4.37 21.04 b 9.55 11.39' 5.98 14.50 <0.0001 
POMSS 0.16 0.07 0.27 0.14 0.22 0.08 0.16 0.03 0.27 0.12 0.16 0.13 NS 
POMS V 0.64 b 0.07 Q.48 c 0.12 0.75 <lb 0.17 0.60 bo 0.14 0.85' 0.22 0.60 bo 0.18 14.09 <0.0001 
POMSC 0.011 b 0.002 0.018 b 0.006 0.014 b 0.003 0.013 b 0.008 0.040' 0.008 0.020 b 0.012 14.04 <0.0001 
POMS P 0.31 ' 0.01 0.34 bo 0.04 0.35 b 0.01 0.31 bo 0.02 0.45 3 0.04 0.34 bo 0.03 35.36 <0.0001 
POMSN 0.24 b 0.09 0.54' 0.20 0.29 <lb 009 O.29 3b 0.07 a.30 ab 0.10 0.25 b 0.14 3.54 0.03 
POMCN 0.016 b 0.002 0.038 <lb 0.017 0.019 b 0.003 0.022 b 0.008 0.047' 0.002 0.031 ab 0.013 5.76 0.004 
POM P/(V+S) 0.39' 0.05 0.48<1 0.10 0.38' 0.08 0.4211. 0.06 0.42 3 0.11 0.48 8 0.13 3AO 0.03 
POM3,5 BdN 0.39 0.02 OA7 0.08 0.35 0.02 OAO 0.05 OAl 0.08 OAI 0.05 NS --..) o 
POM (Ad/AI)v 1.46 ~  0.18 1.31 abc 0.07 1.47 3 0.11 1.351l.b 0.15 1.05 C 0.11 1.1 0 bo 0.11 7.88 0.0006 
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Figure 2,2: Relationships between [TD-Hg] and lignin derivatives biomarkers lambda, sigma 
8, SN, eN, P/(V+S) and 3-5 BdN for DOM (squares and full line) and POM (circles and 




Efforts to characterize terrestrial OM using CuO oxidation have often focused on 
pure sources of vegetal material (Hedges et al., 1988 Opsahl et Benner, 1995), soils (HoueI et 
al., 2006; Otto and Simpson, 2006) or coastal sediments (Dittmar et Lara, 2001; Gofii et 
Hedges, 1995 Louchouarn et al., 1997; Prahl et al., 1994). The characterisation of OM in the 
water column of lakes using lignin-derived phenols has received less attention although it is 
the intermediate between the watershed soils and the lake biota or sediments. 
OM characterization: sources 
Lignin signatures give information on the sources of the OMo Angiosperms wood is 
composed of both syringyls and vanillyls while gymnosperms wood contains only vanillyls 
derivatives (Hedges and Mann, 1979; Hedges and Ertel, 1982). Range of values for CN vs. 
SN (figure 2.3) is lower than those of pure sources cited in the literature (Hedges and Mann, 
1979; GOfii, 1992). SN values are in accordance with those observed in the soil layers by 
Otto and Simspon (2006). 
The few DOM and POM SN ratios greater than 0.4 cou Id be associated with 
angiosperms or peatland soil signatures as observed by Teisserenc et al. (2007). Although, no 
significant differences appear between months, higher SN ratios are mainly observed in 
June. Lower SN ratios could be the result of greater gymnosperms contribution or 
pedogenetic processes (Otto and Simpson, 2006; Teisserenc et al., 2007). Degradation of 
lignin through fungal, microbial and photochemical processes has been reported to modify 
signatures from pure sources and in soils horizons signatures (Hedges et al., 1988; Opsahl, 
1995; Opsahl, 1998; Klap, 1999). This biodegradation of lignin has been associated with 
changes in SN and CN ratios (Dittmar et Lara, 2001; Hedges et al., 1988; Opsahl et Benner, 
1995). Hence, lower SN ratios in the months of July, August and September (table 2.3) could 
be the result of the predominant warm and moist conditions occurring during summer and 
fall, favouring microbial-mediated lignin decomposition in soil solutions (Kaiser et al., 
2001). Alternative explanation could be the photo-oxidation of the lignin compounds in the 
water column. Photo-oxidation has been accounted to a two-fold decrease in the abundance 
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of syringyl relative to vanillyl in dissolved lignin ln riverine and ocean waters (Opsahl, 
1998). 
Studied lakes water columns appear to recelve plant tissues impoverished in 
cinnamyls phenols. Substantial inputs from vascular plant woody tissues could account for 
the very 10w CN ratios «0.06) (Figure 2.3). Only herbaceous species, conifers needles and 
leaves of both angiosperms and gymnosperms contain cinnamyls (Hedges and Mann, 1979) 
while lignin molecules from woody structures do not. An alternative expianation for the low 
observed CN values could be the lost of cinnamyls in deeper soil horizon prior to the entlY 
of DOM and POM in the lakes. In fact, CN ratios remain pretty constant between pure 
vegetal sources and the leaf litter or the upper soil horizon (Otto and Simpson, 2006). 
However, a significant increase in CN ratios has been observed in the inorganic soit horizon 
with respect to the organic soil horizon (Houei et al., 2006). That is, cinnamyls tend to be 
leached disproportionately in relation to vanillyl phenols upon early degradation processes 
(Dittmar et Lara, 2001 Klap et al., 1999). The mobility of cinnamyls in the soil environment 
could be done vertically rather than horizontally leached to lake waters (Kaiser et al., 2001). 
This migration would result in the storage of lignin degradation compounds in the deep 
minerai horizons (Rumpel, 2002). This second interpretation could also be supported by the 
observations that cinnamyl phenols are slightly more resistant to photo-oxidation than 
vanillyl phenols (Opsahl and Benner, 1998). Hence, the raising CN ratio in the DOM 
fraction (Prob. F: 0.0009) throughout the sampling period could be the result of the 
photochemical oxidation of V in the water column. Besides, decrease of the CN ratios has 
been strictly observed during the pedogenetic or diagenetic biodegradation (Opsahl and 
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Figure 2.3: Scatter plot of OM characteristics from six boreal forest lakes sampled in the 
month of June, July, August and September. DOM=Dissolved organic matter, 
POM=particulate organic matter, CN=cinnamyl!vanillyl phenols, SIV=syringyl!vanillyi 
phenols. 
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DM characterization: state ofdegradation 
Variations of P/(V+S) ratios over the summer months for ail lakes present a clear 
increase in both the dissolved and particulate fractions (p<O.OOO 1) (figure 2.4a). P/(V+S) 
ratios are a restricted indicator of terrestrial aerobic degradation (Dittmar et Lara, 2001). 
Phenols from the families of vanillyl and syringyl are exclusively derived from lignin 
(Hedges et al., 1988). Whereas p-hydroxyl phenols are not restricted to CuO oxidation of 
lignin, brown macroalgae and plankton-derived amino acids have presented CuO fingerprints 
affecting the P/(V+S) ratios (Gofii et Hedges, 1995). Although P compounds are not 
exclusive to terrestrial plants, in freshwater ecosystems, the contribution of the autochthonous 
material has been reported having a negligible impact on overall signature (Houei et al., 
2006). Dittmar and Lara (2001) proposed the P/(V+S) ratios has a soi.1 OM degradation 
bioindicator since demethylation by brown-rot fungi affects exclusively vanillyls and 
syringyls. 
3,S dihydroxybenzoic acid is not a lignin derived compound but would rather come 
from tannins and flavonoids (Gofii et Hedges, 1995). Hence it has been proposed as an 
indicator of soil humification processes (Prahl et al., 1994; Farella et al., 2001; Houei et al., 
2006). Like P compounds, 3,S Bd can be of autochthonous origin from brown-macroalgae 
(Gofii et Hedges, 1995) but once again in lakes this is of negligible effect (Houei et al., 
2006). Hence, the 3,S BdN ratios give an appreciation of OM maturation in soils (Prahl et 
al., 1994). 3,S BdN ratios in the DOM present a progressive maturation through the summer 
season (p=O.OI). However, no clear and significant temporal tendency is observed in the 
POM fraction. (figure 2.4b). Values of the POM fraction are lower than those of DOM, 
suggesting shorter residence time of the POM on the watershed before reaching the lake 
water. Observed values in the water column are >0.3 while Prahl et al. (1994) and 
Louchouarn et al. (1999) 3,S BdN values in sediments were mainly <0.3. In boreal forest 
soils, Teisserenc et al. (2007) and Houei et al. (2006) observed 3,S BdN ratios mostly below 
0.3 in organic soil horizons. Inorganic soil horizon reached values from 0.2 to I.S on average, 
soils under gymnosperms coyer presenting higher values. Consequently, three explanations 
could be envisaged to explain the high 3,S BdN ratios found in the water coJumn. Firstly, 
OM from inorganic soil horizons could largely contribute to allochthonous OM inputs. This 






























































Figure 2.4: Monthly summer variations of lignin derived biomarkers indicators of 
degradation (a: P/(V+S), b :3,5 BdN and c: (Ad/Al)v. 
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Secondly, V could be preferentially degraded after its introduction in the aquatic 
ecosystem. Thirdly, 3,5 Bd could be photochemically produced, this hypothesis being 
supported by work on UV irradiation of humic waters that have shown increase in a closely 
reJated dihydrobenzoic acid, the 3,4 Bd (Corin et al., 1996). 
FinalJy, side chain oxidation of lignin phenols converts aldhehyd to acid, hence 
increasing Ad/Al during lignin degradation. Increase in (Ad/AI)V ratios reflects a greater 
pedogenetic state. Temporal variations in either POM or DOM do not allow for any 
unambiguous interpretations (figure 2.4c). This in turn reflects the quick change in (Ad/AI)V 
ratios or simply changes in the flora composition on the watershed, since vanillyJs are 
produced by ail terrestrial plants in varying amounts. According to table 2.4, where POM 
(Ad/AI)V is significantly different between lakes, this second hypothesis would be more 
valuable. 
Lignin phenols as tracers ofmercury 
The l'ole of OM as a ligand, transport vector or speciation factor for Hg mobility and 
bioavailabiJity has been addressed by several authors (Montgomery et al., 2000; Haitzer, 
2002; Porvari et al., 2003; Ravichandran, 2004; Chadwick. 2006). Conventional indicators of 
terrestrial OM inputs, such as lake water color, DOC or C:N are of great predictive power 
when comparing oligotrophic lakes (Ravichandran, 2004) but weak predictors of the [TD-Hg] 
, 
when comparing lakes of differing trophic status (Ouellet, 2007). 
Taking into account temporal and spatial variations reflecting terrestrial inputs, À 
present a fair predictive power to determine [TD-Hg] in the water column in both POM (r2: 
0.63. p<O.OOOl) and DOM (r2: 0.52. p<O.OOOl). Although, both DOM and POM stopes are 
similar when using À to predict [TD-Hg] (Figure 2.2), DOM appears to be of greater 
importance than POM in [TD-Hg] transport, since lower À values of DOM are associated with 
higher Hg concentrations than POM. This positive relationship indicates the importance of 
both POM and DOM as vectors of Hg from the watershed, underlying the importance of 
terrestrial OM as a vector of transport of Hg to the water column. Similarly, LS is positively 
related to [TD-Hg], DOM being once again of a greater influence in transport of [TD-Hg]. 
Those results are in accordance with work on atmospheric Hg deposition in the boreal forest 
done by Hintelmann et al. (2002). Within a few months foJlowing deposition of enriched 
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stable isotopes of Hg, they observed that only 1% of the newly deposited Hg appeared in 
runoff, 8% volatized in the atmosphere, 66% was associated with ground vegetation and the 
rest added to soils. They concluded, like St Louis et al. (2001), that senescence and 
decomposition of the vegetation in the litterfall was the main pathway of Hg to the soil pool. 
Hence, Hg bound to decaying plants into the soils, forming the OM pool, are largely 
responsibte of Hg found in the water column. 
Plants foliage accumulates atmospheric Hg as a function of time of exposure to air 
concentrations (Frescholtz et al., 2003). A ten fold increase in Hg concentrations from spring 
bud break to autumn litterfall has been observed (Rea et al., 2002). Stomata and 
physiologically active mesophyll cells appear to be site of sequestration of foliar Hg (Hanson 
et al., 1995). In turn, 80% of total Hg in aboveground biomass is found in leaves (Ericksen et 
al., 2003), making some authors to conclude that deciduous species are playing a more active 
role in Hg cycling than evergreen species. Consequently, deciduous angiosperms should be 
greater contributor of Hg inputs to the water column than evergreen gymnosperms. However, 
no pattern of influence from the flora composition of the watershed could be observed in 
regard of [TD-Hg] in the water column. Scatter plot of the contribution of angiosperms and 
gymnosperms (C/V) in the OM does not predict [TD-Hg] in the water column (p>0.05) (table 
2.2). Non-woody tissues present the highest Hg concentrations in plant shoot, hence 
contribution to Hg export of leaves, needles and herbaceous tissues should be superior 
compared to woody tissues. On the contrat)!, S/V ratios do not present any relation with [TD­
Hg]. Pedogenetic processes in the soils could be influencing S/V and C/V ratios. Dittmar and 
Lara (2001) used these ratios as indicators of diagenetic degradation, since vanillyls reactivity 
is lower than syringyls and cynnamyls compounds (Hedges et al., 1988 Opsahl et Benner, 
1995). However, HoueI (2002) noted difficulties of using S/V and C/V as an indicator of 
degradation since differences in values could be attributable to changes in floral composition 
or more advanced state of degradation of soi ls OMo 
As previous!y mentioned, P-hydroxyphenols (P), which do not exc1usively derive 
from lignin, are less likely degraded than compounds of the vanillyls (V) and syringyls (S) 
families (Gofii and Hedges, 1995). Hence, P/(V+S) ratios indicate the state of degradation of 
the OMo In both DOM and POM a greater state of degradation is associated with a lesser 
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[TD-Hg] in the water column. Consequently, the fresher the üM entering the lake water, the 
more Hg it appears to carry to the aquatic ecosystem. 
Similarly to P/(V+S) ratios, 3,5-Bd ratios are negatively related to [TD-Hg] (figure 
2.2). Elevated 3,5 Bd concentrations are related to the accumulation of cells senescence 
during humification processes. These results are suggesting that most of the mercury 
transported by the üM entering the lakes is coming from the upper soil horizon or with 
fresher material. These results are consistent with previous work in Sweden observing that 
Hg transport is predominantly taking place in the upper layer of soil and that 80% of Hg 
deposition is located in the mor layer (Aastrup. 1991). 
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Conclusion 
In lakes of the boreal forest, lignin-derived phenols in the dissolved and particulate 
OM fractions in the water column revealed the great spatial and temporal variability of 
terrestrial inputs. le and 1:8 lignin biormarkers, referring to watershed derived OM, were 
higher in June and decreased to reach their lowest values in September. The spatial and 
temporal variation of le and 1:8 were significantly related to [TD-Hg] concentrations in the 
water column. Sources descriptors of OM varied temporally only in the DOM fraction where 
non-woody tissues (CN) signature increased significantly throughout the season. POM CN 
ratios remained constant throughout the season. Sources distinctions between angiosperms 
and gymnosperms (SN) did not vary temporally. No relationship was found between sources 
of OM indicators and [TD-Hg] in the water column. Organic matter degradation and 
maturation indicators, PN+S and 3,5 BdN, parameters showed an increase tendency from 
June to September. Clear negative relation between the state of degradation of the OM and 
[TD-Hg] indicated that fresh plant materials are important vectors of Hg inputs to the water 
column. Inversely, OM gone through greater pedogenesisor humification processes in the 
soils carries less Hg to the aquatic ecosystem. Surface organic layer of soils appears to be the 
main vector Hg in the lake water column. Therefore, this study demonstrates the usefulness 
of lignin biomarkers as indicators of terrigenous POM and DOM inputs, sources, state of 
degradation and their concomitant l'ole in the transport of pollutants like Hg. The use of 
bioindicators surpasses the limits of conventional indicators of terrestrial inputs of somewhat 
limited usefulness when comparing lakes of differing trophic status or different geological 
backgrounds. Finally, this study underlines the need to characterize the nature of the OM 
compounds present in aquatic systems and the impol1ance of managing the mercury issue at 
the watershed level. 
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CONCLUSION GÉNÉRALE 
Ce mémoire s'inscrit à l'intérieur des travaux du Réseau de recherche collaboratif sur le 
mercure (COMERN). Le COMERN, un réseau pancanadien de recherche, avait pour mission 
d'intégrer les efforts de recherches au Canada pour en arriver à une meilleure compréhension, 
à l'échelle des écosystèmes, des processus qui contrôlent les échanges et l'accumulation du 
mercure dans la région nord du continent Américain. Dans le cadre d'une approche 
écosystémique, cette recherche visait à définir le rôle de la matière organique terrigène 
comme vecteur de transport du mercure depuis les bassins versants vers les lacs. Le caractère 
novateur de ces travaux de recherche réside dans l'analyse non seulement de la quantité, mais 
surtout de la qualité de la matière organique terrigène. Cette étude est une des premières à 
caractériser au niveau moléculaire la matière organique de la colonne d'eau à l'aide des 
dérivés phénoliques de la lignine. 
Dans un premier temps, l'inclusion de la variabilité spatiale et temporelle des apports de 
matière organique terrigène a permis de cibler les limites des indicateurs usuels de la matière 
organique. Les résultats suggèrent que ces indicateurs deviennent obsolètes lorsque les 
apports de matière organique autochtone sont importants. L'utilité de ces indicateurs dans la 
comparaison des apports de matière organique terrigène dans les lacs de statuts trophiques est 
donc limitée. Enfin, aucune relation structurelle n'a été décelée entre les apports de mercure 
1iés à la matière organique et les concentrations de mercure d'une espèce piscivore, le doré 
jaune. Les résultats obtenus indiquent que le taux de croissance est la variable prédominante 
permettant de prédire les concentrations de mercure chez cette espèce dans les lacs de la forêt 
boréale. 
Le second chapitre présente la caractérisation au niveau moléculaire des produits dérivés de 
l'oxydation de la lignine. Cette approche permet de définir sans équivoque les apports de 
matière organique qui proviennent des bassins versants, la source végétale de ces apports et 
son état de dégradation ou de maturation dans les sols. Les résultats indiquent que les 
concentrations de mercure dissous dans la colonne d'eau sont positivement reliées aux 
apports terrestres de matière organique et à la fraîcheur de ces apports. Aucune relation n'a 
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été observée entre la composition florale du bassin versant, présence d'angiospermes par 
rapport aux gymnospermes et de tissus boisés par rapport aux tissus non boisés, et les 
concentrations de mercure des lacs. 
Ainsi, ces travaux suggèrent que la matière organique terrigène est un des vecteurs 
prépondérants de transport du mercure vers l'écosystème aquatique. Toutefois, les résultats 
obtenus indiquent que l'utilisation exclusive des indicateurs usuels de la matière organique 
limite la compréhension dans certains cas. La comparaison des apports de matière organique 
d'écosystèmes au statut trophique hétérogène exige une caractérisation plus pointue. Les 
dérivés phénoliques de la lignine permettent une caractérisation quantitative et qualitative au 
niveau moléculaire. En ce sens, cette recherche présente des résultats inédits quant à 
l'importance de la fraîcheur de la matière organique dans le transport du mercure de 
l'écosystème terrestre à l'écosystème aquatique. La poursuite des travaux de caractérisation 
de la matière organique, avec l'utilisation notamment des biomarqueurs de la lignine, 
permettra sans nul doute une meilleure gestion des bassins versants afin de réduire les apports 
de Hg vers les écosystèmes aquatiques, leur biote et ultimement les grands consommateurs de 
poissons tels que les communautés autochtones et les pêcheurs sportifs. 
